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O EE2 é uma hormona sintética utilizada na produção de contracetivos orais femininos e é uma das 
principais substâncias que contribuem para a atividade estrogénica detetada em águas residuais e 
consequentemente principal origem de EE2 em águas superficiais. 
Uma vez que os sistemas convencionais de tratamento de água residual não foram dimensionados 
para remover este tipo de compostos, a comunidade científica tem procurado alternativas de tratamento 
e, ou tratamentos complementares para evitar que estas substâncias sejam descarregadas no 
ambiente, nomeadamente a adoção de tratamentos terciários. Os sistemas de tratamento onde as 
eficiências de remoção destes compostos são maiores incluem tratamentos multi-barreira (incluindo a 
adoção de membranas) e oxidações avançadas, nomeadamente a adição de cloro, ozono e fenton. 
Apesar das eficientes remoções de EE2 verificadas com oxidantes, nomeadamente com o cloro, e 
embora, em Portugal, seja um dos compostos mais utilizados na etapa de desinfeção de água residual, 
esta adoção poderá não ser segura devido à possível formação de trihalometanos (compostos 
cancerígenos), aquando da adição de cloro na presença de matéria orgânica.  
Assim, este trabalho pretendeu estudar a adição de um oxidante diferente que, não sendo comum a 
sua utilização em água residual, existem estudos que demonstraram a sua capacidade de remoção do 
potencial estrogénico de uma água residual - Ácido Peracético (PAA). 
Foram, desta forma, realizados ensaios onde se testaram diferentes tempos de contacto e diferentes 
concentrações de PAA - 10, 15 e 20 minutos e 1, 5, 10 e 15 mg.L-1.  
As eficiências de remoção de EE2 obtidas variaram entre 0% e 100%, dependendo das dosagens de 
PAA e tempo de contacto utilizados. Os ensaios que apresentaram 100% de remoção, ocorreram com 
concentrações de PAA de 10 mg.L-1 e de 15 mg.L-1, para os tempos de contacto de 10 e 15 min, 
respetivamente.  
Complementarmente, a toxicidade do EE2 foi avaliada através de ensaios biológicos usando o peixe 
zebra (Danio rerio) como modelo biológico e determinando alguns biomarcadores de toxicidade 
(enzimas antioxidantes) e de desregulação endócrina (vitelogenina). Os resultados mostraram que 
entre os animais expostos ao EE2 e os animais expostos ao EE2+PAA não existiram diferenças 
significativas ao nível das enzimas antioxidantes (glutationa-s-transferase e catalase). Relativamente à 
análise dos níveis de vitelogenina, os resultados mostraram que quando se adicionou o PAA 
(EE2+PAA) ocorreu uma clara redução da estrogenicidade mostrando, por isso, a possível viabilidade 
do uso deste composto para remoção do EE2. 
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EE2 compound it’s a synthetic hormone used in the production of female oral contraceptive and is the 
one of the principal compounds which contribute to the estrogenic activity detected in wastewater 
effluents and consequently, main source of EE2 in superficial waters.  
Since the conventional wastewater treatment systems aren't designed to remove these type of 
compounds, the scientific community has been searching for treatment alternatives, and, or 
complementary treatments to avoid the discharge of these substances into the environment, namely the 
adoption of a tertiary treatment. The treatment systems where the removal efficiencies of these 
compounds are major include multiple-barrier treatments (including membrane adoption) and advanced 
oxidation, namely chlorine addition, ozone and fenton.  
Despite of EE2 high removal rates with the use of oxidants, namely chlorine and although in Portugal 
being one of the most used compounds in wastewater disinfection, this adoption might not be safe due 
to the possibility of trihalomethanes formation (carcinogenic compounds) – compounds that occour in 
the chlorination process in organic matter presence. 
Thereby this thesis main goal consisted in a study of a different oxidant whose utilization is not common, 
in wastewaters disinfection process, but there have been recent studies that demonstrated its estrogenic 
potential removal ability – Peracetic Acid (PAA).  
Therefore, with the objective of testing the PAA for the removal of the EE2, Jar-test assays where 
performed in which different contact times (10, 15 and 20 minutes) and different PAA concentrations (1, 
5, 10 and 15 mg.L-1) were used. 
The removal efficiencies of the EE2 obtained varied between 0% and 100%, depending on the PAA 
dosages and contact times used. The assays that showed 100% removal, occurred with PAA 
concentrations of 10 mg.L-1 and  15 mg.L-1, for contact times of 10 and 15 minutes, respectively.  
Additionally, the EE2 toxicity was assessed through bioassays using zebrafish (Danio rerio) as a 
biological model and determined some toxicity biomarkers (antioxidants enzymes) and the endocrine 
dysregulation (vitellogenin). The results showed that the differences between animals exposed to EE2 
and the animals exposed to EE2+PAA there weren’t significant at the antioxidants enzymes level 
(glutathione-s-transferase and catalase). Regarding to the analysis of the vitellogenin levels, the results 
suggested that when PAA was added (EE2+PAA) an evident estrogenicity reduction occured, 
demonstrating the feasibility of the use of this compound in order to remove EE2. 
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Os Compostos Desreguladores Endócrinos (EDC) são maioritariamente compostos de origem 
antropogénica (Barbosa et al., 2016; Noutsopoulos et al., 2013) e caracterizam-se pela sua capacidade 
de interferir com o sistema endócrino dos seres vivos promovendo alterações no funcionamento do 
organismo e provocando efeitos adversos na saúde dos organismos expostos a estes químicos (Kabir 
et al., 2015). 
Nos últimos anos, devido às características químicas e tóxicas que os EDC apresentam, a preocupação 
com os efeitos ambientais e consequências na saúde pública têm vindo a crescer, levando à criação 
de uma lista de vigilância de poluentes aquáticos emergentes pela EU, onde se inclui o 17α-
Etinilestradiol (EE2) (Barreiros et al., 2016; Prasse et al., 2015).  
O EE2 é um estrogénio oral bioativo amplamente utilizado como pílula contracetiva (Crawford et al., 
2017; D. Liu et al., 2017; Ting e Praveena, 2017) em que, de acordo com Adeel et al. (2017), os cerca 
de 7 mil milhões de habitantes mundiais, descarregam para o ambiente cerca de 700 kg/ano de EE2, 
verificando-se que se apresenta como um dos EDC com maior potencial estrogénico e comum nos 
efluentes de águas residuais (Plahuta et al., 2017). 
Os efluentes de ETAR são reportados como sendo a maior fonte de estrogénios nos ambientes 
aquáticos (Plahuta et al., 2017), uma vez que esta hormona não é completamente removida nas 
estações de tratamento convencionais de água residual, dispersando-se no ambiente após serem 
descarregados (Vilela et al., 2018) e consequentemente, podendo contaminar a água de abastecimento 
para consumo humano (Barbosa et al., 2016). 
Assim, a presença deste composto tornou-se um problema generalizado devido, não só, ao seu elevado 
potencial estrogénico e potencial tóxico mesmo em baixas concentrações (Dan Liu et al., 2017; Vilela 








O presente trabalho teve como objetivo o estudo da adição de ácido peracético na remoção de 17α-
Etinilestradiol de águas residuais urbanas tratadas. 
Pretendeu-se avaliar a influência do tempo de contacto e dosagem de ácido peracético nas eficiências 








3. Estrutura da Dissertação  
A dissertação encontra-se dividida em 10 capítulos e 12 anexos, sendo que toda a informação 
apresentada se baseia em artigos publicados, em fase de publicação e/ou aceitação, e em dissertações 
de Mestrado e teses de Doutoramento.  
No primeiro capítulo expôs-se a problemática que serviu de base ao presente trabalho. No segundo 
capítulo foram descritos os principais objetivos da presente dissertação. 
O quarto capítulo apresentou o enquadramento e conhecimento teóricos que suportam o trabalho 
desenvolvido para este estudo. No quinto capítulo é demonstrado o plano experimental adotado 
durante o trabalho laboratorial, nomeadamente as diferentes etapas e fases desenvolvidas. 
No sexto capítulo são apresentados os materiais e métodos utilizados para o estudo da remoção do 
EE2. No capítulo sétimo, são apresentados os resultados obtidos e a respetiva discussão dos 
resultados. 
As conclusões referentes ao trabalho efetuado encontram-se no capítulo oitavo, e por último, no nono 
capítulo é possível ler quais os desenvolvimentos futuros relativos a esta matéria e quais os próximos 
passos a explorar.  
Os anexos apresentados pretenderam servir de apoio e suporte a toda a informação apresentada ao 
longo dos diferentes capítulos. O Anexo I é referente a um poster elaborado no âmbito desta 
dissertação e apresentado no 16º Encontro Nacional de Ecologia, na FCUL e respetivo certificado de 







4. Revisão Bibliográfica 
4.1. Água Residual  
A água residual define-se como a combinação de resíduos líquidos ou de água proveniente de 
residências, instituições, estabelecimentos comerciais e/ou industriais, e ainda infiltrações de águas 
subterrâneas, superficiais e/ou pluviais (Metcalf & Eddy, 2003). 
A legislação portuguesa define os vários tipos de água residual, (segundo o Decreto-Lei nº. 152/97, de 
19 de Junho), como:  
• “Águas Residuais Domésticas”: as águas residuais de serviços e de instalações 
residenciais, essencialmente provenientes do metabolismo humano e de atividades 
domésticas;   
• “Águas Residuais Industriais”: as águas residuais provenientes de qualquer tipo de atividade 
que não possam ser classificadas como águas residuais domésticas nem sejam águas 
pluviais; 
• “Águas Residuais Urbanas”: as águas residuais domésticas ou a mistura destas com águas 
residuais industriais e/ou com águas pluviais.  
As substâncias presentes nas águas residuais são uma mistura complexa de substâncias orgânicas e 
inorgânicas, suspensas ou dissolvidas, nomeadamente sólidos (suspensos: fezes, trapos, papel, etc., 
e coloidais), nutrientes, uma grande variedade de produtos químicos, e microrganismos patogénicos 
(Mara, 2003; Metcalf & Eddy, 2003). 














Tabela 1 - Principais componentes de preocupação no tratamento de águas residuais. Fonte: (Metcalf & 
Eddy, 2003). 
Constituinte Efeitos 
Sólidos Suspensos  Os sólidos suspensos podem provocar o desenvolvimento de depósitos de lama e condições 





Compostos principalmente por proteínas, hidratos de carbono e gorduras, os compostos 
orgânicos biodegradáveis são medidos, normalmente em termos de CBO e CQO. Se for 
descarregada AR bruta, a sua estabilização biológica pode levar à depleção de oxigénio dos 
meios naturais. 
Patogénicos  Podem ser transmitidas doenças por organismos patogénicos que se encontrem presentes em 
AR.  
Nutrientes O fósforo, o azoto e o carbono, são elementos essenciais à vida. Contudo, quando descarregados 
em excesso para ambientes aquáticos, podem levar ao crescimento de vida aquática indesejável 
e, por exemplo, a fenómenos de eutrofização. Quando descarregados no solo, em quantidades 
excessivas, podem provocar, por exemplo, poluição em águas subterrâneas.  
Poluentes Prioritários Compostos orgânicos e inorgânicos selecionados com base nas características, conhecidas ou 
suspeitas, carcinogénicas, mutagénicas, teratogénicas ou de toxicidade aguda alta. Muitos destes 
compostos são encontrados em AR.   
Orgânicos refratários 
(refractory organics) 
Estes compostos tendem a persistir mesmo após o tratamento convencional de água residual.  




Constituintes inorgânicos como o cálcio, o sódio e o sulfato são adicionados durante o tratamento 
de água para abastecimento público, ou porque fazem parte dos constituintes do solo onde a 
água é captada, e dessa forma, chegam mais tarde à AR. 
 
Torna-se assim relevante proceder à caracterização qualitativa e quantitativa do efluente, obtendo-se 
conhecimentos dos componentes de interesse presentes na água residual, quais os seus impactes 
para a saúde pública e ambiente e quais os sistemas de tratamento passíveis de serem aplicados 
respeitando os requisitos de qualidade dos efluentes (Mara, 2003; Metcalf & Eddy, 2003). 
O tratamento exigido antes da descarga da água residual para o ambiente tem como objetivo obter um 
efluente de qualidade que permite (Degremont, 1991; Leite, 2014; Mara, 2003): 
• Prevenir e reduzir a transmissão de doenças relacionadas com microrganismos patogénicos 
presentes nas excreções; 
• Prevenir situações incómodas e indesejáveis no local de descarga (cheiros, insetos, …);  
• Proteção das águas e biota aquático, através da redução da contaminação e poluição das 
águas e manutenção da qualidade de água; 
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• Conservação da quantidade e qualidade da água para usos balneares e recreativos e para 
usos futuros;  
• Produção de um efluente adequado para fins específicos, nomeadamente reutilização agrícola 
e/ou aquacultura, entre outros.  
De modo a atingir os objetivos preconizados, as autoridades encarregues de gestão da água, 
estabelecem regulamentos onde se especificam os requisitos de qualidade de efluentes através de 
níveis de descarga para determinados parâmetros (Degremont, 1991; Mara, 2003).  
O Decreto-Lei n.º 152/97, de 19 de Junho, define os requisitos necessários para a descarga de um 
efluente de ETAR após o tratamento secundário e descarga em zonas sensíveis sujeitas à eutrofização. 
Na Tabela 2 são apresentados sucintamente os requisitos exigidos. 
 
Tabela 2 - Requisitos para descargas de águas residuais urbanas. Fonte: (Decreto-Lei n.º 152/97, 19 de 
Junho). 
Parâmetro  Concentração Percentagem mínima de redução 
CBO5 a 20 ºC sem nitrificação 25 mg.L
-1 O2 70 – 90 
CQO 125 mg.L-1 O2 75 
Fósforo Total  2 mg.L-1 P1 
1 mg.L-1 P2 
80 
Azoto Total 15 mg.L-1 N1 
10 mg.L-1 N2 
70 – 80 
1 10 000 -100 000 e.p.; 2 mais de 100 000 e.p. 
 
A descarga de águas residuais urbanas não tratadas ou insuficientemente tratadas, pode contribuir 
para o consumo de oxigénio dissolvido, originando processos de eutrofização e servir de veículo à 
proliferação de vetores e à transmissão de doenças patogénicas (Leite, 2014; Mara, 2003; Saraiva, 
2015). 
O nível de tratamento exigido para tratamento de águas residuais urbanas depende das características 
do afluente à ETAR e da qualidade exigida para o efluente (Qasim, 1994). Assim, os tratamentos do 
afluente incluem operações unitárias (onde predomina a aplicação de forças físicas) e processos 
unitários (métodos baseados em reações químicas ou biológicas) (Metcalf & Eddy, 2003).  




Tabela 3 - Níveis de tratamento da água residual urbana. Fonte: adaptado de Metcalf & Eddy (2003) 
Nível de Tratamento  Descrição 
Preliminar Remoção de resíduos da AR nomeadamente, vegetação, areias, sólidos flutuantes, e gorduras 
que possam causar problemas operacionais ou de manutenção no processo e sistemas de 
tratamento.  
Primário Remoção de sólidos suspensos e da matéria orgânica da AR associada a estes sólidos. 
Primário Avançado  Remoção significativa dos sólidos suspensos e da matéria orgânica da AR associada a estes 
sólidos. Inclui, tipicamente, a adição de químicos ou uma etapa de filtração.   
Secundário Remoção de matéria orgânica biodegradável (em solução ou suspensão) e de sólidos 
suspensos, através de processos biológicos.  
Secundário com 
remoção de nutrientes 
Remoção de matéria orgânica biodegradável, sólidos suspensos e nutrientes (azoto, fósforo ou 
ambos), normalmente através de processos biológicos e, ou químicos.  
Terciário Remoção de sólidos suspensos (após o tratamento secundário), normalmente por filtração ou 
tamisação, e ainda desinfeção.  
Avançado  Remoção de matéria dissolvida ou suspensa que permanece após o tratamento biológico 
convencional quando é necessária a reutilização da água para fins específicos.  
 
O local de descarga e os usos a que o efluente é destinado estabelecem as concentrações impostas 
aos vários parâmetros e o nível de tratamento de uma água residual (Qasim, 1994). 
 
4.2. Desreguladores Endócrinos  
4.2.1. Definição  
Um grande número de substâncias químicas antropogénicas de reconhecida toxicidade, são libertadas 
para o ambiente, algumas das quais passíveis de interferir com o normal funcionamento do sistema 
endócrino dos organismos vivos expostos, sendo por isso denominados de Compostos Desreguladores 
Endócrinos (EDC) (Fernandes, 2012; Plahuta et al., 2017; Ting e Praveena, 2017). 
Existem diversas definições propostas por diferentes entidades e organizações mundiais para EDC, no 
entanto, a característica comum a todas elas é o efeito nocivo que estes compostos têm na saúde dos 
seres vivos, nomeadamente sobre o seu sistema endócrino (Hong, 2012; Patisaul e Belcher, 2017). 
Em 1996, a “Agência de Proteção Ambiental dos EUA” (US EPA) definiu EDC como agentes exógenos 
que interferem com a síntese, secreção, transporte, ligação, ação ou eliminação de hormonas naturais 
responsáveis pela manutenção da homeostasia, reprodução e processos de desenvolvimento e 
comportamento nos seres vivos (Kabir et al., 2015; Dan Liu et al., 2017; Nollet e Lambropoulou, 2017; 
Patisaul e Belcher, 2017). 
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De acordo, com a definição proposta pela Organização Mundial de Saúde (OMS) em 2002, um EDC “é 
uma substância ou mistura de substâncias exógenas que alteram as funções do sistema endócrino e 
consequentemente causa(m) efeitos adversos para a saúde de um organismo ou da sua descendência 
ou (sub) populações” (Boshir et al., 2017; Hong, 2012; Mallozzi et al., 2017; Soeiro e Ferreira, 2013). 
A OMS definiu ainda que, “uma substância ou mistura de substâncias exógenas que possuem 
propriedades que se espera que possam conduzir à disrupção endócrina de um organismo ou da sua 
descendência e ou (sub) populações” é considerado um Potencial Disruptor Endócrino (PED) (Patisaul 
e Belcher, 2017; Soeiro e Ferreira, 2013). 
Mais recentemente, em 2012, a Sociedade Endócrina definiu EDC como substâncias químicas ou 
misturas que imitam, bloqueiam ou interferem com a ação das hormonas do sistema endócrino (Gore 
et al., 2014; Patisaul e Belcher, 2017). 
Assim, EDC são considerados substâncias químicas ou misturas destas que conseguem alterar as 
funções biológicas dos seres vivos através da desregulação do sistema endócrino (Windsor et al., 2017) 
representando uma ameaça para os seres vivos e biodiversidade, uma vez que podem causar efeitos 
adversos na saúde humana e na saúde selvagem (Boshir et al., 2017; Nollet e Lambropoulou, 2017; 
Patisaul e Belcher, 2017). 
 
4.2.2. Características e classificação  
Os ECD são compostos emergentes, bioativos e com atividade principalmente estrogénica (Crawford 
et al., 2017; Mallozzi et al., 2017). Normalmente, são referidos como imitadores de hormonas, uma vez 
que o organismo é incapaz de detetar a diferença entre a hormona natural e os EDC devido à 
semelhança de características existentes entre ambos (Crawford et al., 2017; Kabir et al., 2015). 
Estes compostos apresentam propriedades físicas e químicas distintas (Soeiro e Ferreira, 2013; Wee 
e Aris, 2017), no entanto, na sua globalidade os desreguladores endócrinos são lipofílicos, não polares, 
hidrofóbicos e semi-voláteis, apresentando também características de recalcitrância, o que facilita a 
sua distribuição, dispersão e bioacumulação no ambiente, principalmente no ambiente aquático 
(Fernandes, 2012; Nollet e Lambropoulou, 2017; Wee e Aris, 2017; Windsor et al., 2017). 
Os EDC apresentam algumas características estruturais que são indicativas do seu efeito sobre o 
sistema endócrino, nomeadamente a presença de um anel fenólico sem halogénios, grupos funcionais 
de sulfonas, substituição do cloro e do bromo ao lado do grupo OH no anel fenólico; como se mostra 
nas várias moléculas da Figura 1. No entanto, não é possível determinar se um composto é um EDC 





Figura 1 - Exemplos da estrutura molecular de alguns EDC. Fonte: (Kabir et al., 2015) 
 
Os EDC são um grupo muito heterogéneo que compreende uma vasta gama de substâncias químicas; 
segundo a OMS, em 2012, eram conhecidos ou considerados suspeitos, cerca de 800 substâncias 
químicas, com capacidade para interferir com o sistema endócrino (Crawford et al., 2017; Mallozzi et 
al., 2017). 
Estes compostos podem ser classificados em duas categorias, os que ocorrem naturalmente e aqueles 
que são sintetizados pelo homem (Kabir et al., 2015; Mallozzi et al., 2017; Nollet e Lambropoulou, 2017; 
Wee e Aris, 2017). 
Os EDC naturais compreendem os estrogénios (ex.: E1, E2 e E3), androgénios (ex.: testosterona), 
progesterona, fitoestrogénios (ex.: genisteína e coumestrol) e alguns metais, como o chumbo e o 
magnésio, por exemplo (Fernandes, 2012; Kabir et al., 2015; Soeiro e Ferreira, 2013; Wee e Aris, 2017). 
Por sua vez, os EDC sintéticos englobam alguns produtos químicos sintetizados utilizados como 
solventes industriais ou lubrificantes (ex.: bifenilos polibromados (PBBs), dioxinas); plásticos (ex.: 
bisfenol A (BPA); ftalatos), plastificantes, pesticidas (ex: Diclorodifeniltricloroetano (DDT)); retardadores 
de fogo; fungicidas e alguns produtos farmacêuticos (ex.: etinilestradiol (EE2)) e de cuidados pessoais 
(ex.: dietilstilbestrol (DES)) (Crawford et al., 2017; Hong, 2012; Kabir et al., 2015; Mallozzi et al., 2017; 
Wee e Aris, 2017). 
 
4.2.3. Fontes de contaminação 
Os EDC encontram-se presentes em muitos produtos utilizados na vida diária dos seres humanos, 
estando continuamente a ser introduzidos no meio aquático, no ar e no solo (Kabir et al., 2015; Liu et 
al., 2017; Patisaul e Belcher, 2017; Soeiro e Ferreira, 2013). 
São exemplos desses produtos os plásticos, detergentes e desinfectantes, materiais de construção, 
produtos químicos industriais, electrodomésticos, móveis, téxteis e vestuário, produtos infantis, 
utensílios de cozinha e recipientes para alimentos, em produtos agrícolas e de jardinagem (pesticidas, 
herbicidas e fungicidas), produtos farmacêuticos (por ex.: contraceptivos hormonais e antibióticos), 
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cosméticos e produtos de cuidados pessoais, protectores solares e alguns produtos alimentares (como 
as leguminosas e o vinho tinto) (Council, 2010; Crawford et al., 2017; Gore et al., 2014; Kabir et al., 
2015; Patisaul e Belcher, 2017; Wee e Aris, 2017). 
Estes compostos, provenientes maioritariamente de actividades antropogénicas (Nollet e 
Lambropoulou, 2017), como a agricultura e pecuária, a indústria (alimentar e farmacêutica, por 
exemplo) e a construção (Kabir et al., 2015; Liu et al., 2017), são introduzidos no ambiente através de 
fontes pontuais e difusas (Tabela 4), durante todas as fases do seu ciclo de vida (fabrico, uso e 
aplicação, eliminação e descarga) (Fernandes, 2012; Wee e Aris, 2017). A água residual tratada é 
considerada a maior fonte de EDC (Council, 2010; Fernandes, 2012; Hong, 2012; Kabir et al., 2015; 
Plahuta et al., 2017). 
 
Tabela 4 - Fontes pontuais e difusas de contaminação de EDC. 
Fontes Difusas Fontes Pontuais Referências 
Escoamento e lixiviação de campos agrícolas 
onde se espalham as lamas provenientes de 
ETAR e outros fertilizantes e de pecuária 
(contaminação de águas superficiais e 
subterrâneas) 
Efluentes industriais (Archer et al., 2017; Council, 2010; Crawford 
et al., 2017; Fernandes, 2012; Kabir et al., 
2015; Nollet e Lambropoulou, 2017; Patisaul 
& Belcher, 2017; Soeiro e Ferreira, 2013; 
Wee e Aris, 2017) 
Lixiviados provenientes de aterros e locais de 
eliminação de resíduos (contaminação de 
águas superficiais e subterrâneas) 
Descargas de estações de 
tratamento de águas 
residuais 
Escoamento e lixiviação de zonas 
urbanizadas e residenciais 
Efluentes de actividade 
agrícola  
 
Como consequência, têm sido identificados tanto em ecossistemas aquáticos (águas superficiais – rios, 
lagos, etc; águas subterrâneas) como em ecossistemas terrestres, a presença destes compostos, em 
concentrações que podem variar de alguns miligramas por litro (mg.L-1) a alguns microgramas por litro 
(µg.L-1) (Crawford et al., 2017; Liu et al., 2017; Nollet e Lambropoulou, 2017; Wee e Aris, 2017). 
 
4.2.4. Sistema endócrino  
O sistema endócrino (Figura 2) consiste num conjunto de glândulas, que em resposta a estímulos 
exógenos segregam hormonas para o sistema circulatório, de modo a serem transportadas até aos 
órgãos e células alvo, afetando a regulação de processos de reprodução, crescimento, 
desenvolvimento, cognição, comportamento, metabolismo, osmose, homeostase e degeneração de 
vertebrados e invertebrados (Council, 2010; Crawford et al., 2017; Gore et al., 2014; Hong, 2012; Kabir 




Figura 2 - Diagrama com as maiores glândulas do sistema endócrino humano, feminino (esquerda) e 
masculino (direita). Fonte: adaptado de Gore et al. (2014). 
 
As hormonas, sintetizadas naturalmente pelo organismo, representam mensageiros químicos que 
regulam a comunicação entre as células, a fim de coordenar as funções de diferentes partes do corpo, 
provocando efeitos específicos no sistema endócrino (Council, 2010; Crawford et al., 2017; Hong, 
2012). 
O sistema endócrino é complexo e as suas funções diversas. Cada glândula e hormona segregada 
desempenha um papel único na saúde dos seres vivos; existem glândulas que produzem apenas uma 
hormona e outras que conseguem produzir múltipas hormonas com diferentes funções e células-alvo 
distintas (Gore et al., 2014). 
As hormonas quando chegam às células-alvo ligam-se a recetores específicos desencadeando uma 
resposta que pode ser traduzida numa mudança no metabolismo, numa resposta comportamental ou 
na produção e secreção de outra hormona (Council, 2010; Gore et al., 2014; Hong, 2012; Patisaul e 
Belcher, 2017; Soeiro e Ferreira, 2013). 
Os recetores de cada célula-alvo são específicos para cada hormona, correspondendo ao princípio de 
que “cada chave terá uma fechadura”; contudo, a capacidade de resposta a um estímulo depende não 
só da presença de um recetor na célula-alvo capaz de emparelhar com a hormona segregada  como 
da capacidade de ativação do mesmo (dependente da quantidade de hormona produzida - que atinge 
o recetor, do transporte através do sistema circulatório, da sua potência e do intervalo de tempo em 
que consegue activar o recetor) (Gore et al., 2014).  
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Sabendo que o sistema endócrino é um dos sistemas mais importantes dos seres vivos, devido ao seu 
papel crítico nas mais variadas funções biológicas e fisiológicas (Hong, 2012; Patisaul e Belcher, 2017; 
Soeiro e Ferreira, 2013), as respostas emitidas e a concentração de hormonas libertadas deve ser 
adequada e as glândulas endócrinas devem estar capacitadas para realizar a homeostase consoante 
os estímulos recebidos de modo a promover o equilíbrio do organismo (Council, 2010; Gore et al., 2014; 
Hong, 2012). 
 
4.2.5. Desregulação Endócrina 
A desregulação endócrina ocorre quando os EDC estão presentes no organismo e interferem de 
alguma forma com a função das hormonas endógenas, resultando numa alteração da função endócrina 
e dos padrões naturais de resposta do sistema endócrino (Crawford et al., 2017; Hong, 2012; Kabir et 
al., 2015; Wee e Aris, 2017). 
Os EDC conseguem interromper o sistema endócrino e alterar as funções hormonais através de vários 
mecanismos (Figura 3), nomeadamente: 
• Imitando, total ou parcialmente, as hormonas endógenas, ligando-se aos seus recetores e 
originando uma resposta similar à esperada, provocando, como tal um efeito agonista  (Council, 
2010; Hong, 2012; Kabir et al., 2015; Wee e Aris, 2017);  
• Bloqueando os recetores ou bloqueando as hormonas naturais, impedindo que ocorra a ligação 
entre os recetores e as hormonas endógenas e consequentemente inibindo a resposta a um 
estímulo exógeno, apresentando, como tal, um efeito antagonista (Council, 2010; Hong, 2012; 
Kabir et al., 2015; Wee e Aris, 2017); 
• Interferindo no metabolismo, síntese, transporte e excreção das hormonas endógenas, 
podendo alterar as concentrações destas hormonas  (Council, 2010; Hong, 2012; Kabir et al., 
2015; Wee e Aris, 2017);  
• Perturbando a síntese ou metabolismo dos recetores hormonais, alterando os níveis de 
recetores hormonais (Council, 2010; Hong, 2012; Kabir et al., 2015; Wee e Aris, 2017). 
 
 




O nível de desregulação endócrina e os respetivos efeitos são muito variáveis e são influenciados por 
processos biológicos (Ting e Praveena, 2017), dependedo de vários fatores, mais concretamente:  
• Idade de exposição: os efeitos provocados são diferentes dependendo do período de 
desenvolvimento de um ser vivo: pré-natal, infância, adolescência ou vida adulta. A exposição 
a EDC é mais perigosa durante os períodos em que o organismo se encontra mais sensível à 
ruptura hormonal, nomeadamente na fase pré-natal, infância ou puberdade, uma vez que são 
fases de rápidos eventos estruturais e funcionais (Kabir et al., 2015; Mallozzi et al., 2017; Soeiro 
e Ferreira, 2013; Wee e Aris, 2017). A exposição nestes períodos pode ter consequências mais 
graves e irreversíveis comparativamente com a exposição na fase adulta, onde, normalmente, 
o efeito desaparecerá após a expulsão do EDC envolvido (Soeiro e Ferreira, 2013). 
• Envolvimento de outros compostos: os poluentes encontram-se misturados no ambiente, 
ficando os organismos expostos a vários compostos. Os “cocktails” de EDC podem induzir 
efeitos aditivos ou sinergéticos, sendo que a soma da actividade de dois EDC é superior à 
adição das suas actividades isoladas  (Kabir et al., 2015; Mallozzi et al., 2017; Soeiro e Ferreira, 
2013). 
• Concentração de EDC: os EDC encontram-se em quantidades baixas no ambiente, e crê-se 
que doses baixas possam ter efeitos que não são preditos para doses mais elevadas, no 
entanto, ainda não é consensual na comunidade científica a relação dose-efeito de um EDC 
uma vez que esta depende da sensibilidade do organismo e muitos compostos apresentam 
uma relação dose-efeito não linear e não monotônica  (Crawford et al., 2017; Kabir et al., 2015; 
Mallozzi et al., 2017; Soeiro e Ferreira, 2013). 
A duração da exposição (que pode levar à transmissão dos efeitos para as gerações futuras); a latência 
de exposição (os efeitos manifestam-se após o período de exposição, na fase adulta por exemplo); o 
género (os efeitos variam consoante o género e dependendo das necessidades de cada organismo) e 
também a classe de EDC presente são ainda alguns dos fatores que podem definir o nível de 
desregulação endócrina (Kabir et al., 2015; Soeiro e Ferreira, 2013; Wee e Aris, 2017). 
 
4.2.6. Efeitos no ambiente e seres vivos 
Os seres vivos entram em contacto com os EDC através de várias vias, principalmente por consumo 
de água contaminada e alimentos (soja, nozes, entre outros), absorção através da pele, por inalação 
de gases atmosféricos e partículas e por transferência da mãe para o feto (através da placenta) ou da 
mãe para o bebé (por amamentação) caso a fémea apresente EDC no seu corpo (Crawford et al., 2017; 
Gore et al., 2014; Kabir et al., 2015; Soeiro e Ferreira, 2013; Wee e Aris, 2017). 
A exposição a estes compostos, mesmo quando a baixas concentrações (na ordem dos µg.L-1), 
interfere com o sistema endócrino dos seres vivos, alterando as suas funções (Council, 2010; Nollet e 
Lambropoulou, 2017; Plahuta et al., 2017; Wee e Aris, 2017); sendo, por isso, associada a efeitos 
adversos ambientais, que afectam os ecossistemas e a saúde dos seres vivos, incluindo o ser humano 
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(Boshir et al., 2017; Council, 2010; Crawford et al., 2017; Liu et al., 2017; Mallozzi et al., 2017; Plahuta 
et al., 2017; Windsor et al., 2017). 
A Figura 4 mostra alguns dos efeitos da exposição dos EDC nos seres humanos, incluíndo alterações 
das funções neurológicas, função reprodutiva debilitada, aumento da incidência do cancro e alterações 
na glândula da tiróide que podem resultar em efeitos adversos no desenvolvimento, metabolismo ou 
fisiologia adulta (Boshir et al., 2017; Council, 2010; Hong, 2012; Kabir et al., 2015; Liu et al., 2017; Nollet 
e Lambropoulou, 2017; Soeiro e Ferreira, 2013; Wee e Aris, 2017). 
 
 
Figura 4 - Efeitos dos EDC na saúde humana. Fonte: adaptado de Wee e Aris (2017). 
 
Tal como nos seres humanos, a vida selvagem quando exposta aos EDC está suscetível de 
desenvolver efeitos adversos fisiológicos e comportamentais (Tabela 5), principalmente ligados ao 
sistema reprodutor, nomeadamente, anomalias na determinação do sexo, na diferenciação sexual, no 











Tabela 5 - Efeitos dos EDC na vida selvagem. 
Espécie  Efeitos  Referências  
Peixes  Feminização dos machos  
Indução da síntese de VTG 
Alteração e declínio da taxa de reprodução  
Alteração das concentrações de hormonas sexuais 
Colapso da população de peixes  
Desenvolvimento anormal de tecidos 
Função endócrina e reprodutiva desregulada  
Efeitos no sistema imunitário e imuno-depressivos 
Alteração das gónadas 
Alteração da determinação sexual do embrião 
Hermafroditismo 
Inibição do crescimento testicular  
Mortalidade elevada dos descendentes e da espécie   
Presença de órgãos reprodutores masculinos e femininos - intersex 
Efeitos no fígado, coração, rim e baço 
Alteração da qualidade do esperma  
(Bila & Dezotti, 2007; Boshir et al., 
2017; Council, 2010; Crawford et al., 
2017; Hong, 2012; Soeiro e Ferreira, 
2013) 
Aves Quebra de ovos 
Decréscimo da fertilidade 
Função reprodutiva desregulada e anomalias  
Efeitos no sistema imunitário 
(Bila e Dezotti, 2007; Boshir et al., 
2017) 
 
Tartaruga  Alteração na produção de ovos e quebra de ovos  
Indução da síntese de VTG 




Função reprodutiva desregulada 
Alteração no Sistema imunológico  
Efeitos imuno-depressivos  
(Boshir et al., 2017; Soeiro e Ferreira, 
2013) 
Mamíferos 
terrestres (rato)  
Anomalias do sistema reprodutivo  
Ciclos de estro irregulares ou persistentes 
Atraso na idade do primeiro estro  
(Bila e Dezotti, 2007; Council, 2010) 
Anfíbios  Anomalias no sistema reprodutivo  
Declínio da população  
(Bila e Dezotti, 2007) 
Molusco Desenvolvimento de órgãos sexuais masculinos em fêmeas- imposex 
Esterilização  
Deformações das conchas 
Declínio da fixação anual ao substrato 
(Bila e Dezotti, 2007; Hong, 2012) 
Réptil  Anomalias morfológicas nas gónadas (ex. redução no tamanho do 
pénis em jacarés) 
Alteração das concentrações de hormonas sexuais (ex. baixa 
concentração de testosterona)  
Alteração da determinação sexual do embrião 
Efeitos nos sistemas reprodutivo e imunitário 
(Bila e Dezotti, 2007; Council, 2010; 









4.3.1.  Propriedades físico-químicas  
O 17α-Etinilestradiol ou EE2, é o estrogénio sintético (Adeel  et al., 2017; Barreiros et al., 2016; Lofrano, 
2012; Wise et al., 2011) que deriva do estrogénio natural 17β-Estradiol (E2) (Aris et al., 2014; Barreiros 
et al., 2016; Laurenson et al., 2014); estes compostos são descritos como os EDC com maior potencial 
estrogénico e com maior capacidade de desregulação endócrina, mesmo quando presentes em 
concentrações muito baixas (Barreiros et al., 2016; Hong, 2012; Ting e Praveena, 2017).   
A estrutura molecular do EE2 (Figura 5) é semelhante à do estrogénio esteróide natural (E2) (Aris et 
al., 2014; Wise et al., 2011), pertencendo ao grupo esteróide C18 e como tal, apresentando uma 
estrutura tetracíclica (derivada do ciclopentanoperhidrofenantreno) que consiste em quatro anéis, um 
grupo fenólico com o hidroxilo em C3 (essencial para a sua actividade biológica), dois ciclo-hexanos e 
um ciclopentano (Adeel et al., 2017; Hamid e Eskicioglu, 2012), caracterizando-se pela presença de 
um grupo etinilo em C17 que lhe confere maior resistência à biodegradação  (Aris et al., 2014; Hamid 
e Eskicioglu, 2012; Hong, 2012). 
 
Figura 5 - Estrutura química do 17α-Etinilestradiol. 
  
As propriedades físico-químicas do EE2, apresentadas na Tabela 6, influenciam o seu comportamento 
e distribuição no ambiente sendo possível aferir o carácter hidrofóbico do composto, a sua tendência 
para adsorver aos sólidos, assim como a sua capacidade de resistir à biodegradação (Danielsson & 
Zhang, 1996; Silva, 2014).  
O coeficiente de partição octanol/água (log Kow), é definido como a proporção da concentração de um 
composto em n-octanol e água em condições de equilíbrio a uma temperatura específica, sendo uma 
medida da lipofilicidade e sorção de um composto e inversamente proporcional à solubilidade em água 
(Adeel et al., 2017; Hamid e Eskicioglu, 2012; Silva, 2014). Assim, valores de Kow superiores a 104 são 
associados a compostos hidrofóbicos, poucos polares, com alto potencial de sorção à matéria orgânica 
sólida; como é o caso do EE2 com valores de Log Kow entre 2,8 – 4,2 (Tabela 6) (Barreiros et al., 2016; 
Ting e Praveena, 2017; Wee e Aris, 2017).  
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Adicionalmente, a baixa solubilidade em água apresentada pelo EE2 e o coeficiente de absorção ao 
solo relativamente alto (Tabela 6), reforçam a sua natureza hidrofóbica e capacidade de sorção, e 
ainda, o facto de o EE2 ser um ácido fraco (pKa elevado) (Adeel et al., 2017) evidenciam a tendência 
que o EE2 tem para resistir à biodegradação e bioacumular-se no ambiente (Barreiros et al., 2016; 
Hong, 2012; Silva, 2014; Wee e Aris, 2017). 
 
Tabela 6 - Propriedades físico-químicas do 17α-Etinilestradiol. 
CAS nº 1 57-63-6 (Ben Fredj et al., 2014; Jones et al., 2017; Wee e Aris, 2017) 
Fórmula molecular C20H24O2 (Aris et al., 2014; Verlicchi et al., 2012; Wee e Aris, 2017) 
Ponto de Fusão (ºC) 182 – 183 (Adeel et al. , 2017) 














2,8 – 4,2  
(Adeel et al., 2017; Aufartová et al., 2011; Hamid e Eskicioglu, 2012) 
 
(Ben Fredj et al., 2014; Hong, 2012; Silva, 2014) 
 
(Wee e Aris, 2017) 
 
(Windsor et al., 2017) 
 
(Aparicio et al., 2017) 
 










(Adeel et al., 2017; Aufartová et al., 2011; Rahman et al., 2009; Silva, 2014) 
 
(Ben Fredj et al., 2014; Hamid e Eskicioglu, 2012) 
 
 
(Aparicio et al., 2017; Chambel, 2011) 
Pressão de vapor ou 
Volatilidade 
6 x 10-9 Kpa 
 
1,95 x 10-9  mm Hg 
(a 25 ºC) 
 
4,5 x 10-11 
(Adeel et al., 2017; Hamid e Eskicioglu, 2012) 
 
 
(Wee e Aris, 2017)  
 
(Aris et al., 2014; Ben Fredj et al., 2014; Silva, 2014) 
Solubilidade em água 
(mg/L) 
4,8 (a 20 ºC) 
 
1,16 x 102 (a 25 ºC) 
(Adeel et al., 2017; Aris et al., 2014; Barreiros et al., 2016; Ben Fredj et al., 2014) 
 




1 – 2.2 (1; 1.11; 
1.13; 1.19; 2.2) 
 




(Hamid e Eskicioglu, 2012) 
Constante da lei de Henry 
(Pa m3/mol) 




4,766 x 104  
(Lee et al., 2008) 
 





(Birkett e Lester, 2003; de Mes et al., 2005) 
 
(Council, 2010) 
EC50 6 1,2 ng/L  (Hong, 2012)  
Meia-vida (dias)7 4-6  
81a 
3 – 4,5b 
(Chambel, 2011) 
 
(Adeel et al., 2017) 
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1 Chemical abstract services; 2 Coeficiente de partição octanol-água; 3 Constante de acidez; 4 Coeficiente de sorção do solo; 5 
Coeficiente de partição carbono-água; 6 Concentração do fármaco necessária para causar 50% da resposta máxima; 7 Meia-vida 
e a taxa de degradação variam consoante as condições REDOX do local, ligações covalentes, troca de ligandos, entre outros; a 
em condições aeróbias; b em solo arejado. 
O EE2 em condições aeróbias apresenta uma meia-vida (half-life) de 81 dias, o que lhe confere uma 
elevada persistência no ambiente, que juntamente com as características enunciadas anteriormente, 
podem levar à sua bioacumulação e biomagnificação em organismos aquáticos (Adeel et al., 2017; Aris 
et al., 2014; Koh et al., 2008). 
Segundo Valormed (2015), citado por Vicente (2016), em termos de perigosidade no ambiente, o EE2 
é classificado com 9 valores, numa escala de 0 a 9, tendo como parâmetros de avaliação: a 
persistência, a bioacumulação e a toxicidade. 
 
4.3.2. Aplicações e Fontes de EE2  
O EE2, é uma hormona biologicamente activa (Crawford et al., 2017; Guedes-Alonso et al., 2014; Liu 
et al., 2017) utilizada, principalmente, como componente de contraceptivos orais, tendo ainda 
aplicações em terapias de reposição hormonal, suspensão da amamentação, deficiências motoras 
associadas à menopausa, tratamento de algumas doenças, bem como em farmacologia veterinária, 
nomeadamente na aquacultura e pecuária, para melhoria da produtividade, promovendo o crescimento, 
prevenindo e tratando distúrbios reprodutivos  (Aris et al., 2014; Barreiros et al., 2016; Crawford et al., 
2017; Guedes-Alonso et al., 2014; Hong, 2012; Kabir et al., 2015; Liu et al., 2017; Ting e Praveena, 
2017; Zhang et al., 2012). 
Como referido no capítulo 4.2.3., existem várias formas dos EDC entrarem no ambiente, 
nomeadamente, a partir da indústria farmacêutica (fábrico de contraceptivos, por exemplo), efluentes 
hospitalares, aquacultura, produção de gado, água residual não tratada e efluentes provenientes de 
ETAR (Adeel et al., 2017; Aris et al., 2014; Aufartová et al., 2011; Guedes-Alonso et al., 2014; Hamid e 
Eskicioglu, 2012; Kozlowska-Tylingo et al., 2010; Pereira et al., 2011; Plahuta et al., 2017; Ting e 




Figura 6 - Fontes e mecanismos de contaminação dos estrogénios esteroídicos. Fonte: adaptado de Ting 
e Praveena (2017). 
 
A excreção humana de estrogénios sintéticos (EE2) é a principal via de entrada deste composto nas 
ETAR, principalmente por parte das mulheres que tomam a pílula contraceptiva - principal aplicação de 
EE2 (Aris et al., 2014; Barreiros et al., 2016; Hamid e Eskicioglu, 2012; Kozlowska-Tylingo et al., 2010; 
Laurenson et al., 2014; Ting e Praveena, 2017). 
As pílulas contraceptivas são uma combinação de diferentes quantidades de estrogénio e 
progesterona, contendo cerca de 15 a 50 µg de EE2 por comprimido, sendo 35 µg/pílula a dosagem 
mais utilizada (Aris et al., 2014; Kozlowska-Tylingo et al., 2010; Ting e Praveena, 2017; Wise et al., 
2011). 
Considerando que, cerca de 17% da população feminina dos países ocidentais tomam a pílula e que 
entre 20% e 48% da dose ingerida é metabolizada pelo organismo, Johnson e Williams (2004), 
desenvolveram um modelo de avaliação farmacêutica de metabolismo, excreção e transporte de modo 
a prever as concentrações excretadas de EE2 (Barreiros et al., 2016; Johnson & Williams, 2004). 
Na Figura 7, mostra-se que para uma concentração inicial de 26 µg/pílula, 43% do EE2 ingerido é 
totalmente metabolizado pelo organismo e os restantes 60% de EE2 são excretados na urina e fezes, 
chegando ao sistema de tratamento de águas residuais. Estima-se que 40% do EE2 ingerido ou seja, 
10,5 µg/dia seja libertado nos efluentes de água residual na sua forma livre (Barreiros et al., 2016; 





Figura 7 - Modelo desenvolvido por Johnson e Williams, em 2004, de modo a avaliar após a ingestão, o 
metabolismo, excreção e transformação ambiental do EE2. Os valores são todos aproximados e os 
valores finais quando somados não dão 100% do valor de EE2 ingerido. 
 
Antes da sua excreção, o EE2 é transformado dando origem a metabolitos, conjugados de sulfato ou 
glucoronidos conjugados. As ETAR não removem completamente os estrogénios e respectivos 
conjugados e alguns retornam à sua forma livre (free form) devido à acção dos microrganismos, ficando 
disponíveis no ambiente e estrogenicamente activos (Aris et al., 2014; Hamid e Eskicioglu, 2012; Hong, 
2012; Ting e Praveena, 2017; Wise et al., 2011) . 
Assim, as ETAR são consideradas a principal fonte de contaminação de EE2 nos ambientes aquáticos 
(Adeel et al., 2017; Aris et al., 2014; Barreiros et al., 2016; Guedes-Alonso et al., 2014; Hamid e 
Eskicioglu, 2012; Hong, 2012; Pereira et al., 2011; Ting e Praveena, 2017; Wise et al., 2011). 
 
4.3.3. Presença no ambiente  
Com o crescimento populacional também o uso deste composto tendeu a aumentar, levando a um 
aumento da sua ocorrência e visibilidade no ambiente (Aris et al., 2014), como tal os estrogénios 
tornaram-se poluentes de notável atenção devido às concentrações crescentes no solo e na água por 
todo o mundo (Adeel et al., 2017). 
O EE2 pode ser encontrado em várias matrizes ambientais, nomeadamente água, sedimentos e biota, 
principalmente em concentrações na ordem dos ng.L-1 (Aris et al., 2014; Guedes-Alonso et al., 2014; 
Pereira et al., 2011). A ocorrência significativa deste composto tem sido especialmente detectada em 
locais próximos de ETAR (Adeel et al., 2017; Aufartová et al., 2011). 
No entanto, vários estudos mostram evidências da presença de EE2 em águas subterrâneas, água de 
escoamento de campos agrícolas e de cultivo, águas superficiais, afluentes e efluentes de ETAR, assim 
como em água potável (Adeel et al., 2017; Aufartová et al., 2011; Kozlowska-Tylingo et al., 2010; 
Pereira et al., 2011; Silva, 2014). 
Na Tabela 7, mostram-se as concentrações de EE2 em diferentes tipos de matrizes ambientais em 




Tabela 7 - Ocorrência de EE2 em Portugal, concentrações medidas em diferentes matrizes e fontes. 
Localização Matriz Concentração no 
ambiente (ng.L-1) 
Referências 
Rio Douro Água do estuário  56 – 101,9 (Silva, 2014; Vilela et al., 2018) 
0,58 – 2,76 (Vilela et al., 2018) 
n.d. – 4,5 (Vilela et al., 2018) 
Rio Mondego  Água do estuário  < LOD (Silva, 2014) 
Rio Sado Água do estuário < LOQ (Silva, 2014) 
1,1 – 3,1 (Silva, 2014) 
1,1 – 2,8 (Vilela et al., 2018) 
Rio Douro e Oceano 
Atlântico  
Água do estuário 
< LOD – 2,9 
(Silva, 2014) 
Rio Douro e Litoral do 
Porto  
Água do estuário  1,0 – 1,3 (Silva, 2014) 
< LOD – 4,5 (Silva, 2014) 
Rio Leça e Costa do 
Porto 
Água do rio e da costa 2,1 – 4,4 (Silva, 2014) 
Água do rio n.d. – 2,8 (Vilela et al., 2018) 
Ria Formosa  Água superficial 12,1 – 25,0 (Silva, 2014) 
14,4 – 25,0 (Vilela et al., 2018) 
Rio Ave e Litoral de Vila 
do Conde 
Água do rio e litoral 0,3 – 20,4 (Silva, 2014) 
0,5 – 20,4 (Vilela et al., 2018) 
Aveiro  Água da Ria e da ETAR de Aveiro < LOD (Silva, 2014) 
Portugal Água residual do tratamento 
secundário 
391,4 ± 59,3 
(Barbosa et al., 2016) 
LOD: Limite de deteção; LOQ: Limite de quantificação 
 
Na Tabela 8 e na Tabela 9 mostram-se valores de concentração de EE2 em diferentes países do 
mundo, sendo que na primeira as concentrações são relativas a amostras de água potável.  
 
Tabela 8 - Concentração de EE2 em água potável. Fonte: adaptado de Vilela et al. (2018). 
Amostra de Água Potável Concentração 
Estados Unidos 0,002 ng.L-1 
< LOD 
Alemanha 0,15 – 0,5 ng.L-1 
0,5 ng.L-1 
Inglaterra <1 – 4 ng.L-1 
 
Na Tabela 9, mostram-se os valores de EE2 em várias matrizes - água superficial, água subterrânea, 




Tabela 9 - Concentrações de EE2 em várias matrizes.  
País  Matriz Concentração 
(ng.L.1) 
Referência 
Norte da China Água Superficial n.d. (Wee e Aris, 2017) 
Água Subterrânea n.d. a 0,26 (Wee e Aris, 2017) 
Sedimentos n.d. – 9,26 a (Aris et al., 2014) 
China Água Superficial  n.d. a 1,5 (Wee e Aris, 2017) 
China, Rio Yongding New Água Superficial n.d. – 12,0 (Vilela et al., 2018) 
China, Lagoa Yundang Água Superficial n.d. – 0,4 (Aris et al., 2014; Vilela et al., 2018) 
Sedimentos n.d. – 2,48 a (Aris et al., 2014) 
Biota – Moluscos (Ruditapes 
philippinarum) 
3,42 a (Aris et al., 2014) 
Estados Unidos Água Superficial  < 1,0 a 1,4 (Wee e Aris, 2017) 
0,25 – 0,52 (Vilela et al., 2018) 
Efluente de águas residuais 0,24 – 0,76 (Vilela et al., 2018) 
Espanha, Rio Llobregat Água Superficial < 0,2 – 3,4 (Wee e Aris, 2017) 
Água Subterrânea < 0,2 (Wee e Aris, 2017) 
Espanha, Bacia do Rio 
Ibérico 
Água Superficial  n.d. – 2,2 (Wee e Aris, 2017) 
Sedimentos n.d. – 2,1 a (Wee e Aris, 2017) 
Espanha Água Superficial < 2,5 (Vilela et al., 2018) 
Itália, Lagoa de Veneza Água Superficial  < 0,8 – 34,0 (Wee e Aris, 2017) 
Sedimentos < 2,0 – 41,0 a (Aris et al., 2014; Wee e Aris, 2017) 
Biota – Mexilhão (Mytilus 
galloprovincialis)  
< 3,0 – 38,00 a  (Aris et al., 2014; Wee e Aris, 2017) 
Itália Água Residual Bruta 3 ± 2,6 (Vilela et al., 2018) 
Alemanha Água Superficial < 0,1 – 5,1  (Wee e Aris, 2017) 
Áustria Água Superficial  n.d. – 0,33  (Wee e Aris, 2017) 
Água Subterrânea n.d. – 0,94  (Wee e Aris, 2017) 
Malásia, Rio Langat  Água Superficial  n.d. – 0,005 (Wee e Aris, 2017) 
Sedimento  n.d. – 3,29 x 10-4 a (Wee e Aris, 2017) 
Índia, Mumbai  Sedimento 14,47 – 29,17 a (Wee e Aris, 2017) 
Brasil Água Residual Bruta 5 (Vilela et al., 2018)  
Sedimentos 133,64 a (Aris et al., 2014) 
França  Água Residual Bruta < 0,2 - 20 (Vilela et al., 2018) 
Suíça Água Residual Bruta < 1 – 5 (Vilela et al., 2018) 
Inglaterra Efluente de águas residuais  0,2 – 7,0 (Vilela et al., 2018) 
Água Superficial  2 – 15 (Vilela et al., 2018) 
Holanda Efluente de águas residuais  < 0,2 – 7,6 (Vilela et al., 2018)  
Israel Água Superficial 6,1 (Vilela et al., 2018)  
Austrália  Água Superficial 0 – 0,52 (Aris et al., 2014) 
Sedimentos  < 0,05 – 0,50 a (Aris et al., 2014) 
n.d.: não detetado; a ng/g peso seco 
 
4.3.4. Impactes e principais efeitos 
A presença de EE2 no ambiente, mesmo em concentrações na ordem dos ng.L-1, é passível de 
provocar algumas patologias e anomalias comportamentais nos organismos aquáticos, podendo 
interferir na proliferação da espécie e afetar a população como um todo, assim como no ecossistema 
(Barreiros et al., 2016; Plahuta et al., 2017; Wee e Aris, 2017). 
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Ao longo dos anos, inúmeros estudos demonstraram que a presença de EE2 no ambiente aquático 
pode provocar feminização de peixes do sexo masculino, através da redução do tamanho dos 
testículos, menor contagem e qualidade de esperma, indução da produção da vitelogenina, aumento 
da intersexualidade que levam à alteração da função reprodutiva, nomeadamente redução da fertilidade 
e fecundidade e consequentemente, redução do sucesso reprodutivo (Adeel et al., 2017; Aris et al., 
2014; Ben Fredj et al., 2014; Bergman et al., 2012; Hamid e Eskicioglu, 2012; Laurenson et al., 2014; 
Pereira et al., 2011; Wee e Aris, 2017). 
Adicionalmente, a presença deste composto, demonstrou provocar uma considerável redução da 
biomassa nos peixes e alteração da cadeia alimentar e redução da taxa de sobrevivência, crescimento 
e desenvolvimento em estágios iniciais de vida, assim como alterações comportamentais (rituais de 
acasalamento alterados) podendo originar a extinção da espécie aquática (Adeel et al., 2017; Ben Fredj 
et al., 2014; Bergman et al., 2012; Hamid e Eskicioglu, 2012; Laurenson et al., 2014; Pereira et al., 
2011; Wee e Aris, 2017). 
Devido ao seu potencial de bioacumulação, o EE2 pode entrar na cadeia alimentar humana, levando 
ao aumento do risco de desenvolvimento do cancro da mama, da próstata e testicular, hipospadias, 
síndrome da dísgenese testicular, endometriose, promovendo processos reprodutivos anormais, como 
o aparecimento da menopausa precoce e a virilização de mulheres assim como desenvolvimento de 
doenças cardiovasculares (Adeel et al., 2017; Barreiros et al., 2016; Pereira et al., 2011; Wise et al., 
2011). 
Na Suécia, recentemente, foi realizado um estudo com a alga verde, Chlamydomonas reinhardtii,  
exposta a 7 µM de EE2. A exposição a este composto provocou efeitos negativos no crescimento e na 
fotossíntese desta alga (Adeel et al., 2017). Segundo Crawford et al. (2017), as algas conseguem 
absover facilmente o EE2, promovendo a sua entrada nas cadeias alimentares e afectando outros 
níveis tróficos.  
Por sua vez, Bergman et al. (2012), avaliou a exposição de anfípodes de água doce, Gammarus pulex, 
a EE2 e concluiu que o número de exemplares femininos na população aumentou. Relativamente ao 
efeito deste composto sobre os anfíbios, Matthiessen et al. (2017), afirmou que a exposição a 
concentrações de EE2 na ordem dos 4,8 – 6,1 ng.L-1, afectaram negativamente larvas das rãs verdes, 
Rana clamitans, e observaram o aparecimento de larvas de rã mink selvagem (wild mink frog), Rana 
septentrionalis, com gônadas intersexuais. 
Além destas conclusões, estudos utilizando Danio rerio mostraram que os efeitos decorrentes de uma 
exposição crónica são, na sua maioria, superiores aos efeitos provocados por exposições de curto 
prazo, com efeitos sobre a saúde diferentes; também existiram relatos de aparecimento de efeitos 
imprevistos após exposições crónicas (Windsor et al., 2017). 
Por outro lado, Crawford et al.(2017) e Windsor et al. (2017), após estudos com peixes das espécies 
Pimephales promelas e Danio rerio, respetivamente, concluíram que os efeitos do EE2 não são 
necessariamente permanentes, alguns são de natureza transitória e o organismo é capaz de recuperar 
após a remoção à exposição. 
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4.3.5. Remoção de EE2 em ETAR 
As ETAR convencionais foram projetadas para tratamento e remoção, biológica e físico-química, da 
carga de carbono orgânico, de nutrientes (N e P) e agentes patogénicos presentes na água residual, 
não tendo sido concebidas e otimizadas com o intuito de remover estrogénios esteróides (Aris et al., 
2014; Ben Fredj et al., 2014; Hamid e Eskicioglu, 2012; Prasse et al., 2015; Ting e Praveena, 2017) 
O tratamento convencional, aplicado num sistema de tratamento de água residual, envolve três 
estágios, designados como tratamento preliminar, tratamento primário e tratamento secundário (ou 
biológico) (Koh et al., 2008; Silva, 2014), podendo apresentar tratamento terciário, caso o efluente seja 
descarregado para massas de água superficiais (de Mes et al., 2005; Hamid e Eskicioglu, 2012; Koh et 
al., 2008). 
A configuração dos sistemas de tratamento convencionais não foi desenhada com o objectivo de 
remover estes compostos, contudo, através dos processos utilizados, observa-se a remoção parcial 
e/ou a diminuição da concentração destes (Aris et al., 2014; Silva, 2014; Ting e Praveena, 2017).  
De um modo geral, a remoção de estrogénios em ETAR dá-se através da adsorção aos sólidos em 
suspensão, gorduras e óleos presentes em AR, da biodegradação aeróbia ou anaeróbia, da 
degradação química e volatilização (Birkett e Lester, 2003; Rosa, 2008; Ting e Praveena, 2017); sendo 
que os mecanismos de transformação e de biodegradação são considerados os principais 
responsáveis na remoção destes compostos, assim como a adsorção apresenta um papel significativo 
na remoção destas hormonas (Koh et al., 2008). 
No tratamento preliminar, são removidos os materiais flutuantes e os sólidos de grandes dimensões da 
AR, com o objetivo de proteger o sistema de tratamento. Nesta etapa, a remoção do EE2 é considerada 
muito reduzida ou insignificante (Council, 2010; Hamid e Eskicioglu, 2012; Koh et al., 2008; Rosa, 
2008). 
O tratamento primário, promove a adsorção dos estrogénios aos sólidos, gordura e óleos e 
consequente remoção por flotação ou sedimentação dos sólidos no decantador primário (Hamid e 
Eskicioglu, 2012; Koh et al., 2008; Rosa, 2008; Ting e Praveena, 2017). A remoção obtida nesta etapa 
é influenciada, maioritariamente, pelas propriedades físico-químicas dos compostos, nomeadamente a 
hidrofobicidade, carga hidráulica, tempo de retenção, características de sedimentação e teor de sólidos 
suspensos (Hamid e Eskicioglu, 2012; Koh et al., 2008; Rosa, 2008). Porém, estudos indicam que a 
remoção no tratamento primário é muito baixa ou quase inexistente (Hamid e Eskicioglu, 2012; Ting e 
Praveena, 2017). 
O tratamento secundário ou biológico, que consiste na remoção da matéria orgânica através de 
processos aeróbios ou anaeróbios, é relatado como a etapa mais relevante na remoção dos compostos 
estrogénicos (Barbosa et al., 2016; Hamid e Eskicioglu, 2012; Koh et al., 2008; Silva, 2014; Ting e 
Praveena, 2017). Nesta fase, a remoção de EDC ocorre através da degradação e transformação 
biológica ou química, adsorção aos flocos microbiológicos e posterior remoção no decantador 
secundário, assim como processos de volatilização no arejamento (Barbosa et al., 2016; Chambel, 
2011; Hamid e Eskicioglu, 2012). 
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Os mecanismos de biodegradação e biotransformação desempenham o papel mais importante nesta 
fase, verificando-se maior biodegradação do EE2 em sistemas aeróbios e em sistemas de lamas 
ativadas com nitrificação (Boshir et al., 2017; Council, 2010; Koh et al., 2008; Ting e Praveena, 2017). 
Na Tabela 10, mostram-se alguns exemplos de sistemas de tratamento secundário e as respetivas 
remoções de EE2.  
 
Tabela 10 - Sistemas de tratamento secundário com remoção do EE2.  
Tipo de tratamento Remoção (%) Referências 
Lamas ativadas  17 – 90 a (Ting e Praveena, 2017) 
65 (Koh et al., 2008) 
85 (Birkett e Lester, 2003; Hamid e Eskicioglu, 
2012; Koh et al., 2008)   
100 (Boshir et al., 2017) 
Lamas ativadas - Aeróbio 28,7 (Ting e Praveena, 2017) 
Lamas ativadas - Anaeróbio 41,5 (Ting e Praveena, 2017) 
Lamas ativadas com UV b 77 – 100 (Ting e Praveena, 2017) 
75,4 (Ting e Praveena, 2017) 
Lamas ativadas c/ Cloração  100 (Ting e Praveena, 2017) 
94 (Ting e Praveena, 2017) 
Leito Percolador (Trickling filter)  75 (Ting e Praveena, 2017) 
MBR c 71 (Lee et al., 2008) 
92,9 (Boshir et al., 2017) 
Lagoa de macrófitas (Biological treatment technology - 
Polishing pond (algae)) 
95 (Boshir et al., 2017) 
Fitoetar (Wetland technologies - Constructed Wetland) 75,3 – 94 (Boshir et al., 2017) 
Fitoetar de fluxo vertical (Wetland technologies – VFCW)  75 (Boshir et al., 2017) 
a gama de valores obtidos em 5 países (Espanha, China, África do Sul, Irão e Reino Unido); b UV – Ultravioleta; c Bioreatores de 
membranas. 
 
Da observação da Tabela 10, verifica-se que as remoções do EE2, associadas ao tratamento 
secundário, apresentam uma ampla gama de valores; que segundo Koh et al. (2008), é resultado da 
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variação de parâmetros operacionais que controlam estes processos, nomeadamente o tempo de 
retenção, a idade das lamas, potencial redox e temperatura.  
Com o objetivo de alcançar melhores eficiências de remoção, existem duas abordagens viáveis, (i) 
optimizar a tecnologia de tratamento existente, ou por outro lado, (ii) adicionar tecnologia de fim de 
linha que permita remover completamente estes compostos (Koh et al., 2008). 
Os processos de fim de linha e tratamento terciário serão abordados no capítulo 4.5. 
 
4.4. Legislação  
Nos últimos anos, a crescente preocupação com a presença dos EDC nos ecossistemas aquáticos tem 
sido o foco de organizações governamentais e não-governamentais, como a Organização Mundial de 
Saúde (OMS), a Sociedade Endócrina, a União Europeia (EU) e a Agência de Proteção Ambiental dos 
EUA (US EPA) (Fernandes, 2012; Gore et al., 2014; Guedes-Alonso et al., 2014). 
Como resultado, algumas abordagens e regulamentos foram publicados, estabelecendo limites de 
concentração para alguns dos poluentes em ambientes aquáticos e de modo a avaliar o risco destes 
compostos no sistema endócrino humano e organismos aquáticos (Aparicio et al., 2017; Barbosa et al., 
2016; Fernandes, 2012; Ting e Praveena, 2017). No entanto, não existem limites de descarga legais 
para o ambiente e poucas são as medidas e/ou soluções, sob a forma de regulamentos ou leis, para 
mitigar este problema (Barbosa et al., 2016; Crawford et al., 2017; Fernandes, 2012). 
O processo de estabelecimento de abordagens e regulamentos relativamente a esta temática tem vindo 
a ser abordado não só pela União Europeia, como pelos EUA, Canadá e Japão (Ting e Praveena, 















Tabela 11 - Regulamentos/abordagens para estrogénios esteróides. Fonte: adaptado de Ting e Praveena 
(2017). 
País  Regulamento/ Abordagem  Campo  
EUA  Lista de Candidatos a Contaminantes (CCL3 -  Contaminant Candidate List)  Água potável  
Programa de Triagem de Desreguladores Endócrinos (EDSP - Endocrine 
Disruptor Screening Program) 
Ingestão farmacêutica 
Canadá Regulamentação dos efluentes dos sistemas de águas residuais (Wastewater 
Systems Effluent Regulations) 
Água Residual 
Japão  Programa estratégico sobre Desreguladores Endócrinos (SPEED - Strategic 
Program on Endocrine Disruptors)  
Ambiente e organismos 
União 
Europeia  
Diretiva 96/22/EC  Usos na agricultura e 
aquacultura 
Directiva 2003/74/EC  Controlo veterinário 
Directiva 2000/60/EC Águas superficiais e 
subterrâneas 
Diretiva 2008/105/EC Águas superficiais  
Diretiva 2013/39/EU Águas Superficiais  
 
 
A Directiva 2000/60/CE, de 23 de outubro, também designada como Diretiva-Quadro da Água (DQA), 
é, actualmente, o principal instrumento da política de água da União Europeia, que visa alcançar o bom 
estado químico e ecológico das massas de água superficiais e subterrâneas, bem como prevenir a sua 
deterioração (Barbosa et al., 2016; Laurenson et al., 2014; Ting e Praveena, 2017).    
Esta diretiva estabelece a estratégia da UE contra a poluição da água por substâncias de alto risco, 
exigindo aos Estados Membros e Estados Associados o estabelecimento de programas de 
monitorização da qualidade da água (Aufartová et al., 2011; Barbosa et al., 2016). Assim, através da 
Decisão nº. 2455/2001/ CE, foi definida a primeira lista de substâncias prioritárias, reguladas pela DQA, 
que conta com a identificação de 33 elementos e da qual não consta o EE2, composto abordado neste 
estudo (Agency, 2017; Crawford et al., 2017; Liu et al., 2017).   
Por sua vez, a Diretiva 2008/105/CE, retifica a diretiva anterior e estabelece normas de qualidade 
ambiental (NQA) a fim de alcançar o bom estado químico das águas superficiais para substâncias 
prioritários e outros poluentes identificados no Anexo I, da mesma diretiva; fazendo também a distinção 
entre substâncias prioritárias e substâncias perigosas prioritárias (Barbosa et al., 2016; Pintado-Herrera 
et al., 2014; Ting e Praveena, 2017). 
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Posteriormente, no que diz respeito às substâncias prioritárias no domínio da política da água, a Diretiva 
2000/60/CE e a Diretiva 2008/105/CE foram alteradas pela Diretiva 2013/39/EU (Barbosa et al., 2016; 
Guedes-Alonso et al., 2014; Ting e Praveena, 2017), onde é apresentada uma nova lista de substâncias 
prioritárias, com um total de 45 elementos, não constando o composto em estudo (EE2). 
No Artigo 8º-b desta diretiva, é estabelecida a necessidade de uma lista de vigilância de substâncias, 
com base no risco que estas apresentam no domínio da água para a UE e em casos em que os dados 
não são suficientes; assim em toda a UE, devem ser recolhidos, dados de monitorização com o objetivo 
de sustentar a prioridade de inclusão destas em futuras revisões da lista de substâncias (Ting e 
Praveena, 2017).  
Como requerido na Diretiva 2013/39/EU, a Decisão de Execução 2015/495 estabelece a primeira lista 
de vigilância, com um total de 10 substâncias a monitorizar, nas quais está incluído o EE2, a fim de 
recolher dados, com vista a facilitar a determinação de medidas adequadas para fazer face ao risco 
que estas substâncias constituem.  
No documento referido anteriormente, as especificidades de monitorização do etinilestradiol foram 
obtidas com o método SPE-LC-MS-MS e correspondem a um limite de deteção de 0,035 ng.L-1. 
A DQA foi transposta para a ordem judicial nacional através da Lei nº 58/2005 (Lei da Água), 
estabelecendo as bases e o quadro institucional para a gestão sustentável das águas (Ambiente, 2017; 
Guerreiro, 2005).     
 
4.5. Desinfeção de Águas Residuais Tratadas 
4.5.1. Importância da desinfeção  
A desinfeção é, na maioria das vezes, o último passo da linha de tratamento de águas residuais antes 
da sua descarga para o meio recetor (Noutsopoulos et al., 2014).  
Este processo representa um tratamento fundamental uma vez que garante a qualidade de descarga e 
minimiza os riscos para a saúde pública e do ambiente, (Eckert e Eckert, 2013; Pan et al., 2014; 
Ragazzo et al., 2017), nomeadamente o risco de proliferação de doenças transmitidas pela água (da 
Costa et al., 2014; Eckert e Eckert, 2013), através da destruição parcial ou inativação de 
microrganismos patogénicos presentes na água residual (Eckert e Eckert, 2013; Gagnon et al., 2008; 
Metcalf & Eddy, 2003; Noutsopoulos et al., 2014; Victoria, 2002). 
Os microrganismos entéricos presentes nas águas residuais que representam um risco potencial para 
saúde dos seres humanos e gado e com grande suscetibilidade de se disseminarem pelo ambiente, 
pertencem às seguintes categorias de organismos: bactérias, protozoários (oócitos e cistos), helmintos 
(vermes parasitas) e vírus (Eckert e Eckert, 2013; Metcalf & Eddy, 2003; Saraiva, 2015; Shannon et al., 
2008; Victoria, 2002). 
Segundo a OMS, a falta de saneamento ou o saneamento inadequado estão ligados à transmissão de 
doenças como a cólera, diarreia, hepatite A, disenteria, febre tifoide, contribuindo também para a 
32 
 
desnutrição; estimando que 2,3 mil milhões de pessoas ainda não tem acesso a instalações sanitárias 
básicas (WHO, 2018).    
Na Tabela 12 apresentam-se alguns dos organismos patogénicos presentes em águas residuais, bem 
como as possíveis doenças.   
 
Tabela 12 - Microrganismos patogénicos possivelmente presentes em água residual não tratada. Fonte: 
(Metcalf & Eddy, 2003; Saraiva, 2015; Victoria, 2002). 









Escherichia coli  Gastroenterite  Diarreia  
Legionella pneumophila Doença do legionário 
(pneumonia) 
Indisposição, mialgia, febre, dor de 
cabeça, doença respiratória 
Shigella (spp.) Sigelose Disenteria Bacilar  
Vibrio cholerae Cólera Diarreia extremamente forte, 
desidratação   
Salmonella typhi  Febre Tifóide Febre alta, Diarreia, Úlceras no 
intestino delgado 











Giardia lamblia Giardíase (gastroenterite) Diarreia leve a forte, náuseas, 
indigestão 
Balantidium coli  Balantidiásias Diarreia, Disenteria  







 Taenia spp Teníase  Ténia em seres humanos (causa 
carne de bovino e porco infectada) 






Enterovírus (mais de 100 tipos, por 
exemplo: polio, eco e coxsackie vírus)  
Gastroenterite, anomalias no 
coração, meningite  
 
Hepatite A Hepatite infeciosa  Icterícia, febre 
Rotavirus Gastroenterite  




A diarreia, por exemplo, segundo dados da OMS é responsável pela morte de 361 000 crianças por 
ano, com menos de 5 anos, enquanto 21 000 a 143 000 pessoas morrem em todo o mundo devido à 
cólera (WHO, 2017).  
Os parâmetros microbiológicos nem sempre são incluídos nos padrões de tratamento de águas 
residuais (Lazarova et al., 1998), no entanto devido à escassez de água e à necessidade crescente de 
reutilização de água, a atenção dada à qualidade microbiológica e aos potenciais riscos para saúde 
provenientes dos efluentes é consideravelmente maior e irá, certamente, aumentar no futuro 
(Luukkonen et al., 2014; Ragazzo et al., 2017). 
Contudo, existem restrições legislativas em muitos países, nomeadamente quando a descarga de 
efluentes de ETAR é encaminhada para massas de água perto de zonas balneares, ou é usado direta 
ou indiretamente para fins agrícolas, usos domésticos ou recreativo, como por exemplo a pesca ou a 
piscicultura (Amoatey e Bani, 2011; da Costa et al., 2014; Lazarova et al., 1998; Luukkonen et al., 2014; 
Ragazzo et al., 2017). 
Em Portugal, o Decreto-Lei nº. 236/98, de 1 de Agosto, estabelece as normas, critérios e objetivos de 
qualidade, nomeadamente microbiológica, com o objetivo de proteger o meio aquático e melhorar a 
qualidade das águas em função dos seus principais usos (consumo humano e rega, por exemplo) 
(Guerreiro, n.d.), por sua vez, a norma portuguesa (NP) 4434:2005 visa os requisitos de qualidade para 
a reutilização de águas residuais urbanas tratadas na rega de campos agrícolas, florestais, 
ornamentais, viveiros e outros espaços verdes (Monte e Albuquerque, 2010). 
Para além da redução e inativação de microrganismos patogénicos considerando as normas e objetivos 
de cada entidade reguladora (Victoria, 2002), a desinfeção apresenta outros benefícios, 
nomeadamente a possibilidade de remoção de contaminantes químicos (Gagnon et al., 2008) e deve 
garantir os seguintes objetivos de desempenho ambiental (Chhetri et al., 2017; Victoria, 2002):  
• Não resultar num aumento de toxicidade na descarga das águas residuais; 
• Ser confiável, tecnicamente compatível e rentável; 
• Não resultar em riscos incrementais para a saúde humana ou ambiente devido ao seu 
transporte, armazenamento ou manuseamento de substâncias químicas e/ou subprodutos da 
desinfeção.  
 
4.5.2. Tratamentos convencionais  
O tratamento terciário é aplicado quando existe a necessidade de melhorar a qualidade do efluente 
secundário, removendo azoto, fósforo, metais pesados, compostos biológicos biodegradáveis e 
inativando microrganismos patogénicos (Amoatey e Bani, 2011; Ting e Praveena, 2017). 
Nesta fase, o processo de desinfeção engloba várias técnicas que envolvem o uso de agentes físicos, 
químicos e naturais (Figura 8) de modo a inativar bactérias, vírus e protozoários (da Costa et al., 2014; 
Eckert e Eckert, 2013; Saraiva, 2015) e que podem ser utilizados individualmente ou em conjunto 





1 Ebulição, pasteurização; 2 Microfiltração, ultrafiltração, nanofiltração e osmose inversa; 3 Cloro gasoso, dióxido de cloro e 
hipoclorito de sódio e de cálcio; 4 infiltração-percolação.  
Figura 8 - Processos de desinfeção: Físicos, Químicos e Naturais. Fonte: adaptado de Monte e 
Albuquerque (2010). 
 
Os métodos químicos para além de terem um papel crucial na eliminação/redução de microrganismos 
nocivos, são oxidantes poderosos com a capacidade de oxidar contaminantes orgânicos e inorgânicos 
presentes na AR , nomeadamente os estrogénios e outros micropoluentes (Acero et al., 2013; Bolong 
et al., 2009; da Costa et al., 2014), na maioria da vezes, para compostos facilmente biodegradáveis e 
menos tóxicos (Boshir et al., 2017). 
Na Tabela 13 são apresentados alguns processos de tratamento terciário e respectivas eficiências de 




























Tabela 13 - Remoção do EE2 em sistemas de tratamento terciário. 
Tipo de tratamento Remoção (%) Referências 
 
Ozonização 
95-100 (Pereira et al., 2011) 
100 (Boshir et al., 2017) 
>95 (Koh et al., 2008) 
>90 (Huber, 2010) 
Cloragem 100 (Boshir et al., 2017; Moriyama  et al., 2004; Pereira et al., 2011) 
Dióxido de Cloro ~100 (Pereira et al., 2011) 
Óxido de Manganês (MnO2) 81,7 (De Rudder et al., 2004) 
Fotocatálise Até 100 (Boshir et al., 2017) 
Filtração com areia 70 (Birkett e Lester, 2003) 
Lagoa de Macrófitas n.d (Ifelebuegu, 2011) 













 MBR + UF 95,5 
(Boshir et al., 2017) 
MBR + NF 94 
MBR + RO 93,61 
Floculantes + LA + UF 95 
MBR – Bioreactores de membranas; UF – Ultrafiltração; NF – Nanofiltração; LA – Lamas Activadas; RO – Osmose reversa. 
 
Dos processos enunciados, a cloragem, a par com a radiação UV são as tecnologias de desinfeção 
mais frequentes em ETAR (Eckert e Eckert, 2013; Noutsopoulos et al., 2014). Alguns autores 
consideram que, também, o ozono é comum nos processos de tratamento de água residuais (Bhatt, 
2016; Chhetri et al., 2014; Isabel & Miranda, 2014; Pereira et al., 2011; Prasse et al., 2015). 
No entanto, a desinfeção com recurso ao cloro é o método mais amplamente utilizado e aceite para o 
tratamento de águas (Bhatt, 2016; Chhetri et al., 2014; da Costa et al., 2014; Eckert e Eckert, 2013; 
Jewell e Wilson, 2011; Pan et al., 2014; Prasse et al., 2015), atendendo que apresenta elevado poder 
biocida, inactivando uma ampla gama de microrganismos patogénicos (Bhatt, 2016; Chhetri et al., 2014; 
Eckert e Eckert, 2013; Graham et al., 2012; Pan  et al., 2014; Pereira et al., 2011); facilidade de 
aplicação  (Bhatt, 2016; Pan et al., 2014) e viabilidade do ponto de vista económico, com baixo custo 
químico e operacional (Acero et al., 2013; Bhatt, 2016; Eckert e Eckert, 2013; Pan et al., 2014). 
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Na desinfeção, os compostos de cloro geralmente utilizados em águas residuais e águas de 
abastecimento são o cloro gasoso, o hipoclorito de sódio e o dióxido de cloro (Acero et al., 2013; Qasim, 
1994). 
 O cloro hidrolisa na presença de água e forma ácido hipocloroso (HOCl), que por sua vez se dissocia 
em hipoclorito (ClO-) (Acero et al., 2013; Qasim, 1994), estas são as principais espécies de cloro 
presentes em água e a sua quantidade representa o cloro residual (Qasim, 1994). 
Contudo, diversos estudos afirmam que o cloro residual em efluentes de ETAR pode ser prejudicial e 
tóxico para os organismos aquáticos (Bhatt, 2016; da Costa et al., 2014; Graham et al., 2012; Karpova 
et al., 2013), sendo necessário uma descloração antes da descarga para o meio receptor, o que acresce 
o custo deste processo (Bhatt, 2016; Graham et al., 2012; Karpova et al., 2013). Além disto, o cloro 
reage facilmente com matéria orgânica dissolvida e presente em águas residuais o que potencia a 
formação de subprodutos da desinfeção, que são nocivos (Acero et al., 2013; Bhatt, 2016; Boshir et al., 
2017; Eckert e Eckert, 2013; Jewell e Wilson, 2011; Pan et al., 2014). Alguns destes produtos, 
apresentam uma grande preocupação para a comunidade científica, devido ao seu carácter 
cancerígeno, mutagénico, citotóxico e/ou genotóxico (Block et al., 2015; da Costa et al., 2014; Prasse 
et al., 2015) e devido à sua persistência e capacidade de bioacumulação (Karpova et al., 2013). 
Inúmeros subprodutos da desinfeção são conhecidos, contudo, existem ainda muitos por identificar 
(Block et al., 2015; Pan et al., 2014; Pereira et al., 2011), no entanto as classes mais abundantes são 
os trihalometanos, que incluem clorofórmio, diclorobromometano, dibromoclorometano e bromofórmio 
e os ácidos haloacéticos (Acero et al., 2013; Block et al., 2015; Eckert e Eckert, 2013; Graham et al., 
2012; Jewell e Wilson, 2011; Karpova et al., 2013; Pan et al., 2014). 
Para além destes compostos, a utilização do cloro pode levar à formação de produtos de transformação 
resultantes de reações químicas com EDC (Gervais et al., 2013; Pereira et al., 2011; Prasse et al., 
2015). No caso do EE2, esta interação pode originar vários compostos, como o 4-cloro-EE2 e o 2,4-
dicloro-EE2; segundo Pereira et al. (2011). O primeiro apresenta uma atividade endócrina semelhante 
à do composto original (EE2), enquanto que o segundo, é cerca de 10 vezes menos potente que o EE2. 
No entanto, Prasse et al. (2015) indica que ambos apresentam capacidade de disrupção inferior à do 
EE2. 
Assim, tornou-se imperativo a identificação e utilização de desinfetantes alternativos eficazes, 
económicos e de baixa toxicidade (Bhatt, 2016; Block et al., 2015; da Costa et al., 2014; Graham et al., 
2012). 
 
4.5.3. Ácido peracético 
O ácido peracético (PAA) emergiu como uma das principais alternativas químicas para a desinfeção 
(Bhatt, 2016; Block et al., 2015; Chhetri et al., 2014; Chhetri et al., 2016; Dell’Erba et al., 2007; Eckert 
e Eckert, 2013; Ragazzo et al., 2017), não só devido à consciencialização para os problemas inerentes 
à utilização do cloro (Luukkonen e Pehkonen, 2016; Santoro et al., 2007), como também devido ao seu 
forte poder desinfetante, conseguindo abranger um amplo espectro de atividade microbiana (Chhetri et 
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al., 2016; Eckert e Eckert, 2013; Sarathy et al., 2016) e à produção de subprodutos inofensivos 
(Dell’Erba et al., 2007; Ragazzo et al., 2017). 
O ácido peracético (CH3CO3H), também conhecido por ácido peroxiacético é um peróxido orgânico 
alifático com elevado poder de oxidação (Karpova et al., 2013; Leverenz, 2006; Santoro et al., 2007), 
que resulta da reação do ácido acético (CH3CO2H) e do peróxido de hidrogénio (H2O2) na presença de 
um catalisador, muitas vezes o ácido sulfúrico a 1% (1) ou da oxidação do acetaldeído (Eckert e Eckert, 
2013; Leverenz, 2006; Luukkonen e Pehkonen, 2016; Santoro et al., 2007; Silva, 2010). 
𝐶𝐻3𝐶𝑂2𝐻 (𝑎𝑞) + 𝐻2𝑂2(𝑎𝑞)
𝐻2𝑆𝑂4
↔    𝐶𝐻3𝐶𝑂3𝐻 (𝑎𝑞) + 𝐻2𝑂(𝑙)                  (1) 
O PAA não é produzido no seu estado puro (Block, 2016), estando, comercialmente disponível numa 
mistura aquosa ácida em equilíbrio estável e quaternário de ácido acético, peróxido de hidrogénio, 
ácido peracético e água  (Block, 2016; Block et al., 2015; Chhetri et al., 2014, 2016, 2017; Dell’Erba et 
al., 2007; Eckert e Eckert, 2013; Luukkonen e Pehkonen, 2016; Luukkonen et al., 2014; McFadden et 
al., 2017; Santoro et al., 2007). As concentrações de ácido peracético, ingrediente activo responsável 
pela capacidade desinfectante, são, tipicamente, entre 5 e 15 % p/p (Leverenz, 2006; Luukkonen e 
Pehkonen, 2016; Luukkonen et al., 2014); 25% p/p de peróxido de hidrogénio e até 35% p/w de ácido 
acético e o restante em água (Santoro et al., 2007). 
Os produtos da degradação do PAA são o ácido acético (vinagre), peróxido de hidrogénio e água (Block 
et al., 2015; Chhetri et al., 2014, 2016, 2017; Santoro et al., 2007); por sua vez o ácido acético é 
biodegradável em dióxido de carbono, enquanto o peróxido de hidrogénio degrada-se em água e 
oxigénio - compostos atóxicos para os organismos aquáticos (Chhetri et al., 2014, 2016, 2017; Silva, 
2010), podendo, também, originar alguns ácidos carboxílicos inócuos (Santoro et al., 2007) 
O PAA é um oxidante relativamente forte (McFadden et al., 2017), com potencial de redução (1,81 V) 
superior ao do cloro (1,57 V), mas inferior ao do ozono (2,07 V) (Bhatt, 2016). Na Tabela 14 são 
apresentadas algumas das características físicas e químicas do PAA.  
Tabela 14 - Carcaterísticas fisico-químicas do PAA. 
Fórmula molecular  C2H4O3 
Aparência  Líquido límpido incolor  
Odor  Ácido acético pungente característico  
pH (aparente) 1,0 
pKa 8,2 
Densidade 1,07 a 1,13 g/mL 
Viscosidade 3,280 cp 




Este desinfectante é comburente (Silva, 2010), termodinamicamente instável e tem a capacidade de se 
decompor espontaneamente ou explodir quando altamente concentrado, aquecido, sob tensão 
mecânica ou exposto aos efeitos catalíticos das impurezas (Luukkonen e Pehkonen, 2016). Este 
oxidante é também corrosivo, afectando aço, cobre, latão, bronze e ferro galvanizado e pode afectar 
vinil e borracha, pelo contrário vidro, fibras óticas, aço inoxidável, alumínio puro e alguns plásticos 
(PVC, PP, PE) são resistentes ao PAA (Leverenz, 2006; Silva, 2010). Por uma questão de segurança 
e estabilidade, a temperatura de armazenamento recomendada é inferior a 30 ºC e deve ser 
armazenado nos recipientes originais (Kitis, 2004; Luukkonen e Pehkonen, 2016); as concentrações de 
PAA comerciais não ultrapassam os 15% devido à sua instabilidade e tendência explosiva (Leverenz, 
2006; Santoro et al., 2007; Silva, 2010); no entanto, soluções mais concentradas são utilizadas na 
indústria (Leverenz, 2006). 
Para a utilização do PAA, é recomendável a utilização de equipamento de proteção individual (EPI) e 
em locais ventilados (Silva, 2010), uma vez que a exposição a este desinfectante causa irritação e 
possivelmente danos permanente na pele (enfisema cutâneo), olhos e sistema respiratório (Luukkonen 
e Pehkonen, 2016). Em contacto com a pele, em exposições de curto a médio prazo, considera-se para 
concentrações sem efeito, 0,2%; em concentrações no ar inferiores a 0,16 -0,17 ppm observa-se que 
quando inalado, não causa irritação, no entanto, concentrações mais elevadas são nocivas e 
susceptiveis de provocar asma ocupacional  (Luukkonen e Pehkonen, 2016). 
O PAA tem sido amplamente utilizado como desinfectante e esterilizante em várias indústrias (Block et 
al., 2015; Eckert e Eckert, 2013), nomeadamente na indústria alimentar e processamento de bebidas, 
carnes, enlatados, lacticínios, vinhos, cerveja, cosméticos, indústria farmacêutica, têxtil, de celulose e 
papel, e em cuidados de saúde, nomeadamente em desinfeção hospitalar (Bhatt, 2016; Kitis, 2004; 
Luukkonen e Pehkonen, 2016; Luukkonen et al., 2014). 
A indústria alimentar é o maior usuário deste composto, uma vez que reduz os microrganismos 
presentes em equipamento e instrumentos de processamento de alimentos (Luukkonen e Pehkonen, 
2016; Silva, 2010). Na área da saúde, o PAA é utilizado na esterilização de endoscópios e desinfecção 
de superficies hospitalares e na indústria do papel é utilizado como agente de branqueamento 
(Luukkonen e Pehkonen, 2016). 
A alta eficiência do PAA em termos bactericida, virucida, fungicida e esporicida mostradas nestas 
indústrias e baixos impactes ambientais, levou a considerar o uso do PAA como desinfectante de 
efluentes de águas residuais (Kitis, 2004; Dibo Liu et al., 2017). 
O mecanismo de desinfeção do PAA ainda não é totalmente conhecido (McFadden et al., 2017), no 
entanto alguns estudos sugerem que este processo ocorre pela libertação de radicais hidroxílicos 
(Karpova et al., 2013; Luukkonen e Pehkonen, 2016; McFadden et al., 2017; Santoro et al., 2007). 
Assim, a desinfeção da AR e a oxidação dos poluentes aquosos baseia-se na formação de espécies 
de oxigénio altamente reactivas (ROS), tais como o radical hidroxilo (HO•), o anião superóxido (•O2 -), 
hidroperoxilo (HO2 •), acilo e radicais perácidos (Karpova et al., 2013; Luukkonen e Pehkonen, 2016). 
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Estas espécies são fortes oxidantes, proporcionando um efeito antimicrobiano eficiente e a oxidação 
da matéria orgânica (através de oxidação, hidrólise, desnaturação ou substituição) (Karpova et al., 
2013; Silva, 2010). 
A formação dos radicais referentes ao PAA é apresentada pelas equações 2 a 8 (Luukkonen e 
Pehkonen, 2016).  
𝐶𝐻3𝐶𝑂𝑂𝑂𝐻 → 𝐶𝐻3𝐶𝑂𝑂 ∙  + 𝐻𝑂                                   (2) 
𝐶𝐻3𝐶𝑂𝑂𝑂𝐻 +𝐻𝑂 ∙ → 𝐶𝐻3𝐶𝑂𝑂 ∙  + 𝑂2 + 𝐻2𝑂         (3) 
𝐶𝐻3𝐶𝑂𝑂𝑂𝐻 + 𝐻𝑂 ∙ → 𝐶𝐻3𝐶𝑂𝑂 ∙ + 𝐻2𝑂                    (4) 
𝐶𝐻3𝐶𝑂𝑂 ∙  →  ∙ 𝐶𝐻3 + 𝐶𝑂2                                             (5) 
2𝐶𝐻3𝐶𝑂𝑂 ∙  → 2 ∙ 𝐶𝐻3 ∙  + 2𝐶𝑂 + 𝑂2                         (6) 
  ∙ 𝐶𝐻3 + 𝐶𝑂2  →  𝐶𝐻3𝐶𝑂𝑂 ∙                                          (7) 
𝐶𝐻3𝐶𝑂𝑂 ∙ + 𝐻𝑂 ∙ → 𝐶𝐻3𝐶𝑂𝑂𝑂𝐻                                (8) 
O primeiro passo, representado pela equação 2, requer a ativação da reação por parte de um 
catalisador, como por exemplo, um metal de transição, radiação UV ou carbono ativado (Luukkonen e 
Pehkonen, 2016). 
Globalmente, os radicais produzidos contribuem para a oxidação, no entanto, o HO•, CH3COO• e em 
menor grau o •CH3, são sugeridos como os mais importantes (Luukkonen e Pehkonen, 2016). Os 
radicais orgânicos apresentam uma meia-vida (half-life) superior à do HO•, levando a querer que 
possam ser mais eficazes na ação antimicrobiana (Karpova et al., 2013; Luukkonen e Pehkonen, 2016). 
Contudo, a difusão do HO• é mais demorada que a sua meia-vida (half-life), permitindo a sua reação 
com macromoléculas oxidáveis (carboidratos, ácidos nucleicos, lípidos e aminoácidos) (Luukkonen e 
Pehkonen, 2016). 
Os ROS libertados conseguem alterar o metabolismo dos microrganismos e danificar a estrutura das 
células microbianas, através de reações em cadeia com biomoléculas, enzimas, lípidos, proteínas 
estruturais e ADN (Karpova et al., 2013; Silva, 2010). A concentração de espécies de oxigénio precisa 
de ser superior à concentração de antioxidantes das células (mecanismos de defesa contra ROS) para 
se obter uma desinfeção eficaz (Karpova et al., 2013). 
Segundo Luukkonen e Pehkonen (2016) e Silva (2010), os danos causados por PAA numa célula viva 
e que podem resultar na morte dos microrganismos, baseiam-se sobretudo em: 
• Oxidação de sulfidrilo (-SH), dissulfureto (S-S) e duplas ligações de proteínas, enzimas e 
outras biomoléculas;  
• Inativação da enzima catalase, peroxidase e de outras enzimas responsáveis por processos 
metabólicos; 
• Desnaturação de proteínas;  
• Interrupção da quimiosmose que ocorre na membrana citoplasmática; 
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• Danos na parede celular, que proporciona rigidez e resistência mecânica aos microrganismos 
e permite alguns processos fisiológicos; 
• Bases da molécula de ADN com efeitos adversos. 
Especula-se que a parte orgânica da molécula do perácido consegue ajudar os ROS a penetrar as 
células microbianas e que é possível uma reação direta entre o perácido e a molécula alvo (Luukkonen 
e Pehkonen, 2016). 
Tal como para outros desinfetantes, na desinfeção de AR com PAA, as dosagens, tempo de contacto 
e eficiência do processo variam consoante a qualidade da água, o organismo alvo e do nível de 
inativação necessário (Cavallini et al., 2013; Leverenz, 2006; McFadden et al., 2017; Santoro et al., 
2007); a temperatura, o pH, a natureza e concentração de matéria orgânica, os sólidos suspensos totais 
(SST) e a CBO são os parâmetros identificados que podem influenciar o desempenho do PAA (Eckert 
e Eckert, 2013). 
O PAA é eficaz numa ampla gama de temperaturas (entre 0 e 100 ºC), contudo, com o aumento da 
temperatura da água também as eficiências de desinfeção aumentam (Kitis, 2004; Luukkonen et al., 
2014). 
Relativamente ao pH, este oxidante é mais eficaz em condições ácidas - a pH alcalinos (pH>9) a 
eficiência de desinfeção começa a diminuir, uma vez que a forma dissociada (CH3COOO-) é 
predominante e menos ativa que a forma não dissociada (CH3COOOH), considerada o biocida do PAA 
(Kitis, 2004; Luukkonen et al., 2014).  
Em termos de matéria orgânica, uma carga elevada pode levar à necessidade de um aumento da dose 
aplicada (Luukkonen et al., 2014), com Eckert e Eckert (2013) referindo que a presença de matéria 
altamente orgânica conseguir interferir nas capacidades de desinfeção do PAA.  
A presença de metais de transição pode iniciar a decomposição catalítica e a formação de radicais de 
PAA e peróxido de hidrogénio, intensificado a desinfeção no caso do mecanismo de desinfeção por 
radicais (Luukkonen et al., 2014). 
O efeito da quantidade e tamanho das partículas de AR na desinfeção de PAA é um assunto 
relativamente desconhecido (McFadden et al., 2017), no entanto a presença de SST parece estar 
inversamente relacionada com a eficiência de desinfeção, ou seja, esta eficiência aumenta com a 
diminuição dos SST, assim como com a diminuição da CBO (Kitis, 2004). 
Apesar disto, o poder de desinfeção não é influenciado por sólidos suspensos até os 100 mg.L-1 
mostrando eficiências elevadas; em águas com SST > 100 mg.L-1 também foram atingidos bons níveis 
de desinfeção (Kitis, 2004; McFadden et al., 2017; Santoro et al., 2007).  
Como desinfetante em águas residuais, o PAA é considerado eficaz apresentando um desempenho de 
desinfeção semelhante a outros processos de desinfeção utilizados atualmente (Eckert e Eckert, 2013); 
por exemplo, para um mesmo nível de desinfeção as doses necessárias de PAA e Cl2 foram de 2 e 8 
mg.L-1, respetivamente, sendo os valores correspondentes de CT para o PAA e o Cl2 de 20 e 80 
mg/min.L-1, respetivamente (Karpova et al., 2013). 
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Kitis (2004) refere vários estudos de remoção de coliformes totais, coliformes fecais e Escherichia coli 
(E.coli) onde se obteram 3,0 a 5,0 log de redução para doses de PAA utilizadas entre 5,0 e 10,0 ppm; 
por sua vez Eckert e Eckert (2013), afirmam que com o uso de PAA em várias ETAR obtiveram 
reduções de 2,0 a 4,0 log de coliformes fecais após dosagens de 1,0 e 10,0 ppm, com tempos de 
contacto entre 5 e 60 minutos. 
Segundo Luukkonen e Pehkonen (2016), para a desinfeção de efluentes secundários com PAA, as 
doses e os tempos de contacto necessários variam entre 0,6 e 10 mg/L e 10 e 60 min, respetivamente. 
Leverenz (2006) afirmou ainda que para uma dosagem de PAA de 5 mg/L e tempo de contato de 10 
minutos se conseguiu uma remoção de 4 a 5 log de coliformes fecais e totais em efluentes secundários. 
Para efluentes terciários, as doses de PAA variam entre 1,5 e 15 mg/L e os tempos de contacto entre 
10 e 36 minutos (Luukkonen e Pehkonen, 2016); uma concentração de PAA de 2 mg/L mostrou, 
aproximadamente, uma redução de 2 log nas concentrações de coliformes fecais em efluentes 
terciários (Santoro et al., 2007). 
Em efluentes terciários, tempos de contato de 10 a 15 min e doses entre 1,5 e 2 mg/L, pareceram ser 
suficientes para a remoção de bactérias, enquanto que, doses na mesma ordem de grandeza, mas 
com tempos de contato de 60 min, conseguiram remover “coliphage virus” (Luukkonen et al., 2014). 
O PAA demostrou eficácia na desinfeção de coliformes totais, contra os ovos helmintos (apesar da 
necessidade de doses relativamente elevadas) e na inativação de Escherichia coli e MS-2 coliphage 
(Luukkonen et al., 2014; Santoro et al., 2007), no entanto foi ineficaz na inativação de Giardia e 
Cryptosporidium parvum, poliovírus, ecovírus e coxsackie vírus (Santoro et al., 2007). 
Considera-se assim que o PAA é um desinfetante não convencional, que poderá ser uma alternativa 
ao cloro e que tem, na sua utilização, uma expectativa de ser ambientalmente amigável (McFadden et 
al., 2017) e por isso, não promover a formação de subprodutos da desinfeção prejudiciais ao 
ecossistema aquático após reação com a água residual e matéria orgânica natural (Bhatt, 2016; Block 
et al., 2015; Dell’Erba et al., 2007; Eckert e Eckert, 2013;McFadden et al., 2017; Ragazzo et al., 2017; 
Santoro et al., 2007; Silva, 2010). 
Eckert e Eckert (2013) e Silva (2010) estudaram a aplicação de PAA em águas tratadas e a possível 
formação de trihalometanos (clorofórmio, bromofórmio, diclorobromometano e dibromoclorometano) e 
em ambos os estudos se verificou que a formação destes produtos era inexistente ou em quantidades 
insignificantes quando comparadas com a quantidade produzida após a desinfeção com cloro e 
posterior descloração. 
No entanto alguns estudos relatam a formação de aldeídos e de compostos orgânicos bromados 
(Dell’Erba et al., 2007; Luukkonen et al., 2014; Ragazzo et al., 2017; Santoro et al., 2007). 
Os aldeídos formar-se-ão a partir da transformação e/ou oxidação de aminoácidos, fenóis e outras 
substâncias aromáticas após interação com PAA em águas residuais tratadas (Santoro et al., 2007). 
São considerados hepatotóxinas em concentrações elevadas (mg.L-1), mas em concentrações na 
ordem dos µg.L-1 não são esperados efeitos tóxicos (Dell’Erba et al., 2007; Santoro et al., 2007); no 
entanto o PAA tende a oxidá-los ainda mais, em ácidos carboxílicos e eventualmente em dióxido de 
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carbono (Luukkonen et al., 2014). O potencial electroquímico do PAA permitiu oxidar o brometo em 
ácido hipobromático, no entanto, este pode ser rapidamente eliminado por estruturas orgânicas 
semelhantes ao fenol e formar fenóis bromados (Dell’Erba et al., 2007; Santoro et al., 2007). 
Apesar da utilização do PAA estar a aumentar, ainda existe escassez de informação sobre a toxicidade 
dos efluentes tratados com PAA e possíveis subprodutos (da Costa et al., 2014). Assim, devem ser 
realizados estudos mais aprofundados no sentido de perceber se existe, ou não, a formação de 
possíveis subprodutos e toxicidade do PAA, de modo a garantir a utilização deste oxidante (Cavallini 
et al., 2013; Eckert e Eckert, 2013). 
Na Tabela 15, são apresentadas as vantagens e desvantagens do PAA enquanto desinfetante.  
 
Tabela 15 - Vantagens e desvantagens da utilização do PAA. Fonte: (Bhatt, 2016; Eckert e Eckert, 2013; 
Kitis, 2004; Leverenz, 2006; McFadden et al., 2017; Silva, 2010). 
Vantagens Desvantagens 
Elevada ação sanitizante, antimicrobiana e amplo 
espectro de ação  
Aumento do contéudo orgânico do efluente 
Baixo efeito residual e toxicidade Menor eficiência de desinfeção contra alguns vírus e parasitas, 
por ex.: Giardia e Cryptosporidium 
Custos reduzidos na conversão de instalações de 
tratamentos existentes  
Custo financeiro do produto e produção em baixa escala devido 
ao uso limitado 
Ausência de níveis significativos de subprodutos nocivos 
após reação com AR ou matéria orgânica natural 
Irritante à pele e mucosas  
Ação e decomposição rápidas exigindo reduzidos tempos 
de contacto 
Requer cuidado no manuseio 
Concentração facilmente determinada Necessidade de EPI (roupas protectoras, luvas de PVC, 
máscaras c/ filtro contra gases tóxicos e proteções oculares) 
Baixa concentração de uso e praticamente inócuo na 
forma diluída 
 
Segundo Kitis (2004), a principal desvantagem na utilização do PAA como desinfetante é o elevado 
custo associado, resultado da sua ainda reduzida utilização. O custo do produto químico do PAA, é 
aproximadamente o dobro do custo do hipoclorito de sódio (Chhetri et al., 2014) e quase dez vezes 
maior que o custo do cloro gasoso (Luukkonen e Pehkonen, 2016). 
O custo de desinfeção de águas residuais municipais tratadas com PAA foi estimado em 0,0200 – 
0,0645 €/m3 (Luukkonen e Pehkonen, 2016). Segundo Collivignarelli et al. (2000), citado por Luukkonen 
e Pehkonen (2016), os custos de investimento em sistemas de desinfeção de águas residuais 
biologicamente tratadas são, do maior custo para o menor, UV > Ozono > PAA > Dióxido de cloro.  
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A análise do custo de desinfeção com PAA depende de vários fatores, nomeadamente da qualidade 
microbiana exigida na descarga, a disponibilidade de produtos químicos e as propriedades físico-
químicas da água residual a desinfetar e da concentração de substância activa de PAA (Luukkonen e 
Pehkonen, 2016). 
 
4.6. Métodos analíticos para a determinação de EDC 
4.6.1. Método de extração: SBSE 
O processo analítico que permite a determinação de contaminantes a níveis vestigiais compreende as 
etapas de amostragem, preparação da amostra, análise e avaliação dos dados obtidos. As referidas 
etapas afetam de diferentes formas o ambiente, com níveis de poluição distintos sendo que a 
preparação da amostra é considerada o passo mais poluente de todo o processo analítico e também o 
mais importante (Aufartová et al., 2011).  
A preparação da amostra apresenta uma importância proporcional à complexidade da amostra e 
aumenta quando a concentração dos analitos a determinar se encontra em níveis vestigiais (Camino-
Sánchez et al., 2014). Esta etapa abrange procedimentos de limpeza, pré-concentração e extração 
destinados a melhorar a sensibilidade, especificidade e seletividade dos métodos analíticos 
(Iparraguirre et al., 2011; Camino-Sánchez et al., 2014).  
Para extrair e pré-concentrar os analitos a observar é necessária a utilização de solventes orgânicos 
que permitem enriquecer os compostos alvo e a eliminação de potenciais interferências (Aufartová et 
al., 2011). 
Tendo como objetivo a miniaturização na preparação da amostra, nomeadamente a redução ou mesmo 
remoção do consumo de solventes (química verde), redução do volume de amostras e do tempo de 
análise e considerando uma melhoria da sensibilidade global do método analítico, técnicas como SBSE, 
SPME, SLM e LPME, têm ganho importância e substituído técnicas tradicionalmente aplicadas na 
preparação de amostras e de maior consumo de solventes, tal como LLE ou SPE (Iparraguirre et al., 
2011; Aufartová et al., 2011; Camino-Sánchez et al., 2014; Pintado-Herrera et al., 2014; Aparicio et al., 
2017).  
Nos últimos anos, um elevado número de novas aplicações analíticas com SBSE têm sido propostas 
nomeadamente para extração de compostos naturais, poluentes e outros compostos orgânicos em 
matrizes ambientais, amostras biológicas, produtos farmacêuticos e alimentos (Camino-Sánchez et al., 
2014).  
A técnica de microextração SBSE foi introduzida por Baltussen et al. (1999) no final da década de 1990, 
como uma nova e melhorada técnica de preparação de amostras (Aufartová et al., 2011; Camino-
Sánchez et al., 2014;  Nollet e Lambropoulou, 2017; Aparicio et al., 2017). 
No processo SBSE é utilizada uma barra de agitação magnética (encapsulada com vidro, com 10 a 20 
mm de comprimento), habitualmente revestida com 25 -125 µL de PDMS com uma espessura de 0,3 – 





Figura 9 - Barra de agitação utilizada na extração com SBSE/PDMS. Fonte: (Nogueira, 2015) 
 
O PDMS consiste numa fase polimérica, não polar, inerte, com propriedades de difusão peculiares e 
termicamente estável (permite a aplicação das barras numa ampla gama de temperaturas), 
apresentando facilidade e a possibilidade de rastrear e identificar os produtos da sua degradação. É 
um líquido de alta viscosidade que promove interações hidrofóbicas com os compostos alvo, sendo que 
o processo de adsorção ocorre principalmente através de forças de Van-der-Waals (Nogueira, 2015; 
Aparicio et al., 2017; Wooding et al., 2017).  
Assim, as barras revestidas com PDMS são consideradas elementos móveis de sorção em que todo o 
seu volume está envolvido na extração analítica e não apenas a área superficial da fase de extração 
(Spietelun et al., 2013; Iparraguirre et al., 2011). 
A utilização deste polímero possibilita a minimização do volume e manipulação da amostra, assim como 
de solventes orgânicos, atingindo limites de deteção menores em comparação com outras técnicas 
mais convencionais (Pintado-Herrera et al., 2014). 
Os princípios teóricos e condições de influência desta técnica baseiam-se na técnica de extração 
SPME, consistindo num processo de sorção dos compostos ao revestimento da barra de SBSE através 
da introdução deste dispositivo em amostras aquosas (Nollet e Lambropoulou, 2017; Nogueira, 2015; 
Camino-Sánchez et al., 2014). 
A eficiência das SBSE está correlacionada com o coeficiente de partição do soluto entre as fases 
presentes no sistema analítico (fase PDMS e fase da amostra); com o carácter hidrofóbico do soluto 
(log Kow); com o volume da amostra e com as dimensões da barra (Almeida e Nogueira, 2006; Queiroz, 
2009; Iparraguirre et al., 2011; Nogueira, 2015). 
Considerando as características do PDMS e o coeficiente de partição octanol-água (Kow) sabe-se que 
para compostos não polares (log Kow ≥ 3, ou seja altamente hidrofóbicos), maior será o rendimento de 
extração das SBSE (Nogueira, 2015; Wooding et al., 2017). Em contrapartida, para a extração de 
compostos polares (log Kow < 3), o PDMS apresenta taxas de recuperações reduzidas, não sendo 
adequado para este tipo de compostos (Wooding et al., 2017; Aparicio et al., 2017). 
Os princípios em que se baseia o método SBSE mostram que para baixos volumes de amostra maior 
será a capacidade de recuperação (%) do composto. No entanto, para compostos não polares, o 
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aumento da quantidade extraída do composto alvo é proporcional ao aumento do volume de amostra 
(Queiroz, 2009; Camino-Sánchez et al., 2014; Nogueira, 2015). 
O processo de extração ocorre através da imersão da barra de agitação na amostra (modo de 
amostragem de imersão) ou através do modo de amostragem de headspace (HS), sendo este último 
utilizado maioritariamente para compostos voláteis. Posteriormente, a barra é removida e enxaguada 
com água Milli-Q e seca. Após a sorção, ocorre a dessorção dos solutos da fase polimérica por 
dessorção térmica (TD) ou por dessorção líquida (LD) (Queiroz, 2009; Spietelun et al., 2013; Camino-
Sánchez et al., 2014; Nogueira, 2015; Nollet e Lambropoulou, 2017). 
Na Tabela 16 são apresentadas as vantagens da técnica de SBSE.    
 
Tabela 16 - Vantagens da técnica SBSE Fonte: (Pintado-Herrera et al., 2014; Camino-Sánchez et al., 
2014; Nogueira, 2015; Nollet e Lambropoulou, 2017). 
Vantagens  
Sensibilidade elevada, precisão e boas recuperações  
Capacidade de atingir níveis vestigiais, diminuindo os limites de deteção 
Simplificação e rapidez no manuseamento da amostra 
Diminuição do volume de amostra  
Reutilização das barras  
Económico (eliminação ou redução do uso de solventes orgânicos)  
Possibilidade de operar sem requisitos especiais, por ex.: durante a noite 
Ampla gama de aplicações  
 
A principal desvantagem das SBSE é a baixa recuperação de compostos polares, uma vez que as 
ligações hidrofóbicas com o PDMS são fracas (Camino-Sánchez et al., 2014; Wooding et al., 2017). 
 
4.6.2. Método de deteção: HPLC-DAD  
Os EDC encontram-se no ambiente em matrizes complexas e em baixas concentrações. Assim, e 
devido à sua complexidade química (constituídos por uma mistura de compostos de várias classes e 
com diferentes propriedades químicas) a sua determinação torna-se um desafio analítico (Nollet e 
Lambropoulou, 2017).  
A determinação destes compostos em diferentes matrizes requer a utilização de técnicas com elevada 




A determinação de desreguladores endócrinos é principalmente realizada por métodos 
cromatográficos, cromatografia líquida (LC) ou cromatografia gasosa (GC), utilizando diferentes 
detetores (Singh et al., 2014). Estas técnicas apresentam-se como as mais adequadas para a 
determinação destes compostos em amostras ambientais, como por exemplo, águas residuais 
(Kozlowska-Tylingo et al., 2010). 
A utilização dos métodos cromatográficos em detrimento de outras técnicas deve-se à sua capacidade 
de identificação de analitos individuais de interesse (Almeida e Nogueira, 2006). 
Segundo Jiang et al. (2015), a cromatografia líquida de alta resolução (HPLC) é a técnica mais utilizada 
para determinação e monitorização de EDC, nomeadamente hormonas esteróides.  
Embora o GC, como método de determinação de hormonas, seja mais popular que o HPLC, esta última 
técnica de cromatografia apresenta vantagens sobre a primeira, nomeadamente robustez, 
versatilidade, flexibilidade e simplicidade na preparação da amostra. O que permite a determinação de 
certos compostos, como o estriol e conjugados, assim como, a determinação da decomposição de 
alguns compostos, como por exemplo a decomposição do EE2 em estrona (E1). Determinações que o 
GC não tem capacidade para efetuar, uma vez que necessita de derivatização da amostra, o que não 
acontece com a técnica de LC (Almeida e Nogueira, 2006; Huang et al., 2008; Kozlowska-Tylingo et 
al., 2010; Guedes-Alonso et al., 2014; Locatelli et al., 2016). 
Os benefícios enunciados permitiram que ao acoplar o HPLC com o método de deteção de 
espectrometria de massa (MS) ou detetores óticos, a técnica de LC tenha ganho vantagem sobre a 
técnica de GC (Guedes-Alonso et al., 2014; Locatelli et al., 2016). 
Para além do MS, outros detetores podem ser utilizados para análise destes compostos, como 
absorção de ultravioleta visível (UV-Vis) e fluorescência (FLD) (Jiang et al., 2015). Devido à 
sensibilidade limitada, poucos são os estudos em que se aplicaram outros detetores acoplados ao 
HPLC (Locatelli et al., 2016). 
Contudo, na literatura é referida a utilização de DAD (Deteção por Fotodíodos ou Diode Array) para 
determinação de estrogénios naturais e sintéticos, uma vez que estes compostos possuem grupos de 
cromóforos que permitem a determinação de uma gama de comprimentos de onda específicos, ~197-
200 nm (Kozlowska-Tylingo et al., 2010; Locatelli et al., 2016). 
A cromatografia líquida tem como principal objetivo a separação individual de espécies químicas 
distintas constituintes de uma mistura complexa; ocorrendo por meio de uma interação seletiva entre 
as moléculas da amostra e de duas fases, uma estacionária e outra móvel (Chust, 1990; Fernandes, 
2016; Silva, 2016). 
Os principais componentes de um sistema HPLC (Figura 10) são um sistema de bombas de alta 
pressão, um injetor, uma coluna cromatográfica, um detetor e um computador, que apresente um 





Figura 10 - Componentes básicos de um equipamento HPLC. Fonte: (Fernandes, 2016). 
 
O sistema de bombas permite a circulação da fase móvel através de todo o sistema cromatográfico 
com um determinado fluxo. O fluxo pode ser programado de modo a introduzir os componentes da fase 
móvel em proporções variáveis, eluição em gradiente, ou a uma proporção constante, eluição isocrática 
(Silva, 2016). 
O sistema de injeção permite a entrada da amostra no sistema, que é arrastada pela fase móvel através 
da coluna cromatográfica (Silva, 2016).  
A coluna cromatográfica consiste num cilindro rígido, com um enchimento formado por pequenas 
partículas no seu interior, correspondendo à fase estacionária do sistema; a fase móvel neste método 
cromatográfico é líquida, conferindo o nome a esta técnica (Chust, 1990; Fernandes, 2016). 
Os elementos presentes na amostra, devido às suas distintas propriedades, apresentam distintos graus 
de “afinidade” com as fases estacionária e móvel e por conseguinte as suas velocidades de migração 
serão igualmente distintas, o que irá permitir o desenvolvimento da separação cromatográfica. Conclui-
se então que o elemento com maior “afinidade” com a coluna é aquele que elui por último, enquanto 
que aquele que elui em primeiro lugar será o elemento com menor “afinidade” com a fase estacionária 
(Chust, 1990; Silva, 2016).  
Considerando a polaridade das fases de separação, a separação pode dar-se por fase normal ou por 
fase reversa. Na fase normal, a fase estacionária é polar (normalmente o enchimento é composto de 
sílica) e a fase móvel apolar; permitindo que os compostos polares fiquem retidos mais tempo na coluna 
enquanto que os restantes, com menor polaridade e como tal com maior afinidade com a fase móvel, 
são eluídos mais rapidamente da coluna. Em comparação, a fase reversa apresenta a fase estacionária 
apolar e a fase móvel polar, levando a que os elementos menos polares fiquem retidos na coluna (Silva, 
2016). 
Após a coluna, os elementos seguem para o detetor, que regista as diferentes variações de sinal das 
concentrações dos elementos separados anteriormente. O sinal potenciómetro emitido pelos detetores 
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de HPLC é armazenado e analisado por um software instalado num computador, que converte o sinal 
do detetor num cromatograma (Chust, 1990; Fernandes, 2016; Silva, 2016). 
A partir do cromatograma é possível obter a área do pico, através da qual é possível determinar a 
concentração do composto e o tempo de retenção dos componentes da amostra, que permite identificar 
o elemento pretendido (Fernandes, 2016; Silva, 2016). 
 
4.7. Bioensaios  
Os ensaios biológicos são úteis na determinação de atividades mediadas por recetores em amostras 
ambientais contendo um composto ou misturas complexas de contaminantes, sendo utilizados para 
identificar se o contaminante ou conjunto deles apresenta efeitos prejudiciais para os organismos; 
determinando, com modos de ação específicos (biomarcadores), a contaminação por poluentes sem 
analisar diretamente os compostos individualmente em amostras ambientais (Hong, 2012; Wang et al., 
2009). 
Os bioensaios são técnicas que oferecem soluções rápidas, sensíveis e relativamente baratas 
considerando algumas das limitações de análise instrumental (Wang et al., 2009). 
Os bioensaios in vivo permitem avaliar a gravidade, o tempo e a dependência da dose dos efeitos 
tóxicos nos organismos e comunidades padrão e não padronizados (Prasse et al., 2015). 
Os biomarcadores identificam-se por ser quaisquer respostas biológicas induzidas por exposições a 
xenobióticos, avaliadas num nível sub-individual, tanto no interior do organismo (enzimas, aminoácidos, 
hormonas, proteínas e material genético) como nas suas excreções (urina, fezes), demonstrando uma 
alteração relativamente às condições normais detetadas em organismos não expostos (Reis Filho et 
al., 2006). 
A presença de diferentes contaminantes provoca nos organismos expostos stress oxidativo, que resulta 
num aumento da produção de oxigénio reativo (ROS) relativamente à formação de agentes de defesa 
antioxidante (Diniz et al., 2015; Madeira et al., 2016). Como resposta à formação destas espécies 
oxidativas prejudiciais às células dos organismos, estes apresentam mecanismos de defesa 
antioxidativos, que permitem manter os componentes essenciais da célula e minimizar os efeitos 
nocivos do ROS (Diniz et al., 2015; Karpova et al., 2013).  
Estes mecanismos traduzem-se na formação de enzimas antioxidantes, que neutralizam e degradam 
os ROS, como por exemplo a catalase (CAT), glutationa-S-transferase (GST) e a peroxidase (Madeira 
et al., 2016).  
A CAT, considerada um biomarcador importante, é uma enzima antioxidante envolvida no processo de 
degradação de ROS, como por exemplo, o peróxido de hidrogénio e está presente na maioria das 
células aeróbias, e em grandes quantidades no fígado, rins e eritrócitos (Diniz et al., 2015; Silva, 2016). 
A GST é fundamental no processo de desintoxicação, estando presente principalmente no fígado dos 
mamíferos; pertence a um grupo de enzimas com elevada importância na biotransformação e 
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eliminação de certos poluentes, como os xenobióticos e apresenta a capacidade de defender o 
organismo do stress oxidativo (Huber et al., 2008) 
Por sua vez, a peroxidação lipídica (LPO) constitui um biomarcador importante em casos de stress 
oxidativo, uma vez que se define pela degradação de lípidos em caso de danos oxidativos nas 
membranas celulares na presença de ROS (Sun et al., 2008). Da peroxidação lipídica resulta o 
Malondialdeído (MDA) que é muito sensível ao stress oxidativo e serve como bom indicador dos efeitos 
oxidativos nas células (Diniz et al., 2015; Sun et al., 2008). 
A vitelogenina (VTG) é utilizada como biomarcador para deteção de desregulação endócrina (Baumann 
et al., 2014). A VTG é uma fosfoproteína, principal precursora da proteína da gema em vertebrados 
ovíparos e é normalmente sintetizada pelo fígado em resposta a estrogénios endógenos (Diniz et al., 
2010; Diniz et al., 2005). Esta proteína normalmente é induzida em fêmeas maduras durante a 
oogénese, estando ausente ou presente em concentrações muito baixas nos peixes machos e juvenis. 
No entanto, em ambos é detetada a síntese de VTG aquando da presença de estrogénios ou 
xenoestrogénios, fazendo deste um biomarcador de exposição estrogénica para peixes machos e 
juvenis (Diniz et al., 2010, 2005; Hong, 2012). 
O peixe-zebra (Danio rerio) é um modelo biológico de pesquisa reconhecido em estudos de genética 
molecular e desenvolvimento biológico, e é referenciado como modelo valioso e ideal em estudos 
toxicológicos (Diniz et al., 2015), por apresentar um curto período de geração, fácil manutenção e 
alojamento, alta fecundidade, desenvolvimento rápido e dimensões pequenas, o que permite avaliar o 
ciclo de vida total ou parcialmente (Baumann et al., 2014; Diniz et al., 2015; Luzio et al., 2016), 
permitindo, seguindo normas padronizadas e pré-estabelecidas nos ensaios, extrapolar os resultados 






5. Plano Experimental  
Considerando os objetivos propostos para o presente estudo foi definido um Plano experimental onde 
se apresentam as diferentes etapas efetuadas durante o trabalho laboratorial. 
 
Tabela 17 - Plano experimental detalhado. 
Etapa  Objetivo Descrição 
Ensaios 
preliminares 
Otimização do método Elaboração de Curvas de Calibração através de: 
• Padrões diretos em água desmineralizada com EE2 a concentrações 
de 25, 50, 100 e 200 µg.L-1. (injeções triplicadas); 
• Padrões com a utilização do método SBSE, numa amostra de 250 
mL em água desmineralizada com EE2 a concentrações de 25, 50, 
100 e 200 µg.L-1. (injeções triplicadas). 
Determinação dos limites de deteção e quantificação. 
Ensaios 
complementares 
Caracterização da Água 
Residual 
Análises físico-químicas: 
•  pH; 
• CQO. 
Determinação de EE2 na Matriz Água Residual (presença de EE2): 
• Aplicação do método SBSE numa amostra de 250 mL de água 
residual sem adição de EE2 (injeções triplicadas). 
Ensaios com PAA Estudo da remoção de 
EE2 com adição de PAA 
Ensaios laboratoriais com adição de PAA em Jar-test: 
• Avaliação das condições ótimas de desinfeção, nomeadamente 
tempos de contato e dosagens ótimas; 




Avaliação da toxicidade 
do EE2 e do PAA 
Ensaios biológicos in vivo, com exposição do peixe zebra (Danio rerio) 
ao EE2 e ao PAA: 
• Determinação de biomarcadores de stress oxidativo (enzimas 
antioxidantes) 
• Determinação de biomarcadores de desregulação endócrina 
 
O plano experimental definido decorreu ao longo de 7 semanas, num total de cerca de 50 dias, como 




Figura 11 - Cronograma do trabalho experimental desenvolvido. 
 
Como se mostra na Tabela 17, o trabalho laboratorial incluiu várias etapas, sendo que as iniciais, 
“Ensaios Preliminares” e “Ensaios Complementares”, permitiram aumentar a informação relativa à 
matriz usada e otimizar o método analítico utilizado.  
A terceira etapa do trabalho laboratorial correspondeu aos “Ensaios com PAA” (Tabela 18), que 
permitiram testar diferentes condições de tratamento e concluir sobre as eficiências de remoção de 
EE2, através da análise dos cromatogramas obtidos a partir do HPLC.  
 








































1 Água Residual Tratada; 2 Água Desmineralizada; 3 Extração Sortiva em Barra de Agitação com revestimento em 
polidimetilsiloxano; 4 Cromatografia líquida de alta resolução com Deteção Diode Array.  
 
A última etapa laboratorial consistiu nos “Ensaios Ecotoxicológicos” que permitiram avaliar o potencial 
de toxicidade do EE2, do PAA e ainda, permitiram estudar a capacidade do PAA em reduzir o poder 
estrogénico do EE2, através da avaliação de biomarcadores de toxicidade (glutationa-S-transferase, 
catalase, peroxidação lipídica) e de desregulação endócrina (vitelogenina). Nesta componente 















 Tabela 19 - Procedimento experimental adotado para os ensaios biológicos com peixe zebra (Danio 
rerio). 





3 Solução de EE2 em metanol 
4 Solução c/ EE2 tratada com PAA1 
5 Solução com PAA2 
1 Retirados 5 mL de um volume total de água destilada de 1 L com EE2, tratado com PAA no Jar-test com as condições de TC 






6. Materiais e Métodos 
6.1. Materiais 
6.1.1. Água Residual Urbana – Caso de estudo 
A água residual (AR) utilizada durante os ensaios laboratoriais é proveniente da ETAR da Quinta do 
Conde, de onde se recolheram, cerca de 140 litros, no dia 3 de Maio de 2017. 
A ETAR da Quinta do Conde faz parte do subsistema da Quinta do Conde, conjuntamente com as 
estações elevatórias de Casal do Sapo, Coina, Santa Margarida, Pinhal do General, Quinta do Conde 
e Azeitão assim como pelos respetivos emissários e condutas elevatórias (Silva, 2015).   
Esta ETAR tem capacidade para tratar um caudal total, no ano horizonte de projeto, de 19.300 m3.dia-
1, o que corresponde a cerca de 94 000 habitantes equivalentes. A descarga do efluente tratado 
inerente à ETAR da Quinta do Conde é realizada no esteiro de Coina (Rio Tejo) (Leite, 2014). 
O tratamento instalado na ETAR da Quinta do Conde é de nível terciário, incluindo as três fases de 
tratamento: líquida, sólida e gasosa e um sistema de reutilização de água. As três fases de tratamento 
incluem diferentes processos e operações, nomeadamente (Leite, 2014; Silva, 2015): 
• Fase Líquida 
o Pré-tratamento: Gradagem Grossa,Tamisador e Desarenador/Desengordurador 
o Tratamento Primário: Decantação Primária Lamelar 
o Tratamento Secundário: Vala de Oxidação e Decantação Secundária 
o Desinfeção: Radiação Ultravioleta 
• Fase Sólida 
o Espessamento Gravítico e Mecânico de Lamas (Mesas de espessamento) 
o Digestão Anaeróbia a Quente 
o Desidratação Mecânica (Centrífuga) 
o Gasómetro 
o Cogeração 
• Fase Gasosa 
o Desodorização Química 
Na Figura 12, é possível observar a disposição dos diferentes órgãos de tratamento na ETAR da Quinta 




Figura 12 - Representação esquemática da ETAR da Quinta do Conde. Fonte: (Leite, 2014). 
A recolha das amostras realizou-se entre o tratamento secundário e a desinfeção. Após cada recolha, 
manteve-se a AR numa câmara frigorífica refrigerada a 3 ºC.  
Na Tabela 20 mostram-se as características da AR. 
  






6.1.2. Material Utilizado 
O material utilizado ao longo dos ensaios laboratoriais consistiu em: 
Balanças  
• Mettler Toledo AG 204, Max 210 g, d=0,1 mg; 
• Kern 470-36m, Max 2000 g, Min 0,5 g, e=0,1 g, d=0,1 g, 0 ºC/40 ºC DC9V. 
Composto 17α-Etinilestradiol marca Sigma-Aldrich, com a referência E4876-1G, com ≥ 98% de 
pureza, CAS n.º 57-63-6, Mol Wt = 32,04 g.mol-1. 
Barras SBSE (Stir Bar Sorptive Extraction), marca Gerstel Twister PDMS, tipo GC 011555-01-00, 
espessura do filme de 1 mm e comprimento da barra de 20 mm. 
Sistema de filtração a vácuo 
• Bomba de vácuo, marca KNF Neuberger, tipo N035AN.18, Motor IP20, com uma pressão 
funcionamento de 4 bar g; 
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• Filtros microfibra de vidro, marca Filter-Lab, porosidade 1,2 µm, diâmetro 47 mm, referência 
MFV3; 
• Filtros de papel, marca Macherey-Nagel, porosidade 0,4 µm, diâmetro 45 mm, referência 
MN GF-5. 
Sistema de HPLC 
• Cromatógrafo, marca Waters Alliance, Separations Module, modelo 2690 de bomba 
quaternária; 
• Detetor photodiode array, marca Waters, modelo 996; 
• Coluna Luna 5 µm C18 (2) 100 Ă, referência (OOF-4252-YO), tamanho LC, Column 150x3 
mm;  
• Pré-coluna C18, marca Phenomenex, KJ0-4282; 
• Software MassLynx V4.0. 
 
• Acrodiscs, marca Whatman, Anotop 10, porosidade 0,2 µm, diâmetro 10 mm, Cat. no. 6890 
1022; 
• Agitadores magnéticos, marca JP Selecta, tipo Agimatic-N; 
• Potenciómetro, marca WTW series InoLab, modelo pH/ON 735; 
• Sistema de Fluxo de Azoto alimentado por uma garrafa de azoto comprimido, marca 
Alphagaz, modelo AL 135369, n.º CE 231-783-9, pressão a 15 ºC: 200 bar ± 5 %, Carga 
B10 1,9 m3, Carga B50 9,4 m3, Raccord C; 
• Equipamento de ultrassons, marca Julabo, tipo USR 2/3, frequência 35 KHz; 
• Sistema de aquecimento em banho de água, marca SBS Instruments, modelo a-160; 
• Vortex,marca Fisher Bioblock Scientific, modelo Top-Mix 11118; 
• Seringa, marca Hamilton, modelo Microliter Syringes, capacidade 250 µL; 
• Jar-test, marca Velp Scientific, modelo FC6S, 10-300 rpm. 
 
6.1.3. Reagentes  
Os reagentes utilizados no decorrer do presente estudo foram: 
• Acetonitrilo (CH3CN), marca Carlo Erba-Reagents, EEC n.º 200-835-2, CAS n.º 75-05-8, 
MW (g.mol-1) 41,05; 
• Ácido Fórmico (HCOOH), marca PanReac AppliChem, concentração 98%, CAS n.º 64-18-
6, MW (g.mol-1) 46,03; 
• Cloreto de sódio (NaCl), marca Sigma-Aldrich, CAS n.º 7647-14-5, MW (g.mol-1) 58,44; 
• Dimetilsulfóxido, DMSO (CH3SOCH3), marca Carlo Erba-Reagents, EEC n.º 200-664-3, 
CAS n.º 67-68-5, MW (g.mol-1) 78,13. 




• Ácido Peracético (CH3COOOH), marca Merck KGaA, concentração 37,5 - 40,5 %, 
densidade 1,14 kg. 
 
6.2. Métodos 
6.2.1.  Solução Padrão de 17α-Etinilestradiol 
Considerando que ao longo dos ensaios seria necessário preparar soluções de diferentes 
concentrações de 17α-Etinilestradiol e tendo em conta a perigosidade e capacidade de desregulação 
endócrina do EE2, preparou-se uma solução-mãe deste composto, em metanol. Para a preparação 
desta solução foram solubilizados 10 mg de EE2 num balão de 100 mL, resultando numa solução de 
concentração de 100 mg.L-1. Assim, sempre que se pretendeu utilizar uma amostra com uma 
concentração diferente, recorreu-se à relação entre concentrações e volumes de diferentes soluções e 
obteve-se o volume a extrair da solução-mãe. 
 
6.2.2. Preparação de brancos 
Os ensaios em branco permitiram determinar corretamente as concentrações de EE2, verificar a 
presença de EE2 e verificar a expressão dos compostos na matriz analisada.  
Assim sendo foram considerados os seguintes ensaios em branco e respetivos objetivos:  
 
Tabela 21 - Ensaios em branco realizados e respectivos objetivos. 
Ensaio  Objetivo Condições 
Branco c/ Água 
Desmineralizada e EE2 
Determinar tempo de retenção de EE2 100 ppb de EE2 
Branco c/ Água 
Desmineralizada e PAA 
Verificação do comportamento do PAA, existência de subprodutos do 
PAA que possam interferir com a leitura  
[PAA] = 15 mg.L-1; 
TC= 20 min 
Branco c/ Água Residual Verificação da existência de EE2 ou de algum composto que interfira 
com a determinação  
- 
Branco c/ Água Residual e 
EE2 
Verificação da expressão do composto com a matriz (comportamento) 100 ppb de EE2 
Branco c/ Água Residual e 
PAA 
Verificação do comportamento do PAA numa matriz complexa, e 
existência de subprodutos que possam interferir com leitura 
[PAA] = 15 mg.L-1; 
TC= 20 min 
 
A preparação dos brancos foi realizada recorrendo ao método SBSE, seguindo o procedimento 
experimental apresentado no ponto 6.2.6. Para efeitos de análise, os cromatogramas foram observados 
no comprimento de onda de 281 nm. 
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6.2.3. Curva de Calibração recorrendo ao método SBSE  
Com a elaboração da curva de calibração e através da respetiva equação da reta foi possível calcular 
a concentração de EE2 existente nas amostras utilizadas em cada ensaio. O cálculo das concentrações 
foi realizado tendo em conta as áreas dos picos constantes nos cromatogramas obtidos para cada 
ensaio, analisados no comprimento de onda de 281 nm. 
Para a determinação das curvas de calibração, prepararam-se padrões em água desmineralizada com 
concentrações de 25, 50, 100 e 200 µg.L-1, como esquematizado na Figura 13. Na preparação dos 
padrões utilizou-se o método de extração e de deteção apresentados no ponto 6.2.6. 
 
 
Figura 13 - Esquema representativo da preparação dos padrões da curva de calibração. 
 
Com o objetivo de se conseguir detetar e quantificar concentrações de EE2 inferiores e facilitar a 
observação dos respectivos picos após a leitura em HPLC-DAD, foi realizada uma segunda curva de 
calibração, com padrões em água desmineralizada com concentrações de 25, 50, 100 e 200 µg.L-1, 
que seguiu o procedimento apresentado no ponto 6.2.6. No entanto, na fase de secura com azoto a 
solução proveniente de 4 erlenmeyers (1 L de solução) convergiu para um só vial com um insert de 200 




Figura 14 - Esquema representativo da preparação das curvas de calibração de 1 L. (x = 250 µL para 25 
µg.L-1, 500 µL para 50 µg.L-1, 1 mL para 100 µg.L-1, 2 mL para 200 µg.L-1). 
 
É de realçar que os padrões foram preparados em água desmineralizada em detrimento de metanol, 
uma vez que, segundo Correia (2016), Ribeiro (2017) e Dias (2017), a afinidade do composto com as 
barras SBSE é superior quando solubilizado em água desmineralizada. 
 
6.2.4. Jar-test: ensaios com adição de PAA 
O Jar-Test é um método utilizado em ensaios laboratoriais que permite determinar quais as condições 
ótimas de doseamento de determinado reagente no tratamento de uma água, nomeadamente doses 
de reagente e respetivo tempo de contacto.  
O equipamento utilizado inclui vários jarros, de igual capacidade, onde é colocada a amostra, sendo 
possível variar as condições de adição de reagente aplicadas a cada jarro e concluir acerca das 
condições ótimas de tratamento (Alves, 2010). 
Considerando, a base teórica e o objetivo do presente estudo foram realizados três ensaios, onde se 
aplicaram diferentes dosagens de Ácido Peracético, com diferentes tempos de contacto.  
Foram ainda consideradas diferentes matrizes, ou seja, em cada ensaio foram realizadas várias etapas, 
a primeira com água desmineralizada com o objetivo de servir de controlo e a segunda com água 
residual tratada.  
No primeiro ensaio, consideraram-se as seguintes condições: 
• Tempo de contacto: 10 minutos; 
• Velocidade de agitação: 200 rpm; 
• Concentração de EE2 na amostra: 50 ppb; 




No segundo e terceiro ensaios, mantiveram-se as condições apresentadas anteriormente excetuando 
o tempo de contacto que se aumentou para 15 minutos e 20 minutos, respetivamente, como se mostra 
na Tabela 22. 
 
Tabela 22 - Condições de tratamento para cada ensaio. 
Ensaio 





Dosagens de PAA 
(mg.L-1) 












50 1, 5, 10 e 15 200 
AD2 
1 Água Residual Tratada; 2 Água Desmineralizada. 
 
Após cada ensaio, para quantificar a possível remoção de EE2 das matrizes testadas foi necessário 
proceder aos métodos de extração e deteção (ponto 6.2.6), concentrando 1L de amostra como 
esquematizado na Figura 14 do ponto 6.2.3. Nos ensaios em Jar-test procedeu-se previamente a uma 
etapa de filtração com filtros de 1,2 e 0,4 µm, não sendo necessário proceder à filtração apresentada 
no ponto 6.2.6. 
 
6.2.5. Solução diluída de PAA 
A utilização do PAA para remoção de EE2, requereu o cálculo de um volume a adicionar considerando 
a dosagem em estudo.  
Previamente ao cálculo do volume de PAA a dosear, foi necessário calcular a concentração do reagente 
utilizado. Assim, através da massa molar (g.mol-1) e da molaridade (mol.L-1) do PAA e considerando o 
Ácido Peracético a 39 % e com densidade de 1,14 kg/m3 determinou-se a concentração (g.L-1) do ácido 
peracético. 
 
• Massa Molar 
A massa molar consiste na massa (em gramas ou quilogramas) de uma mole de unidades (tais como 
átomos ou moléculas) de uma substância. Conhecendo a massa atómica de um elemento, sabe-se a 
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sua massa molar, uma vez que apresentam o mesmo valor. No caso de uma molécula, a massa molar 
consiste no somatório das massas atómicas de cada elemento da molécula (Chang, n.d.). 
 
• Molaridade 
A molaridade, ou concentração molar é definida como o número de moles de soluto em 1 litro de 
solução. A molaridade traduz-se através da seguinte equação (Chang, n.d.): 
𝑀 = 
𝑛º 𝑑𝑒 𝑚𝑜𝑙𝑒𝑠 𝑑𝑒 𝑠𝑜𝑙𝑢𝑡𝑜 (𝑚𝑜𝑙)
𝑣𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒 𝑑𝑒 𝑠𝑜𝑙𝑢çã𝑜 (𝑑𝑚3)
          (9) 
Sabendo a fórmula molecular do PAA (C2H4O3) obtém-se a sua massa molar, que é de 76 g.mol-1: 






= 5,85 𝑔.𝑚𝑜𝑙−1          (10) 
O produto da molaridade (5,85 g.mol-1) com a massa molar (76,05 g.mol-1) resulta na concentração do 
reagente, que é de 444.900 mg.L-1. 
Assim, o volume associado às dosagens a aplicar no decorrer dos ensaios, de 1, 5, 10 e 15 mg.L-1, foi 
de 2,2; 11; 22 e 33 µL, respetivamente.  
Uma vez que os volumes obtidos representam valores muito baixos, diluíram-se 5 mL do reagente num 
litro de água desmineralizada, obtendo-se uma solução de PAA com 2.280 mg.L-1 (Figura 15). 
 
 










Os volumes a dosear foram: 
 
Tabela 23 - Volume de solução de PAA a adiconar nos ensaios. 
Dosagem PAA (mg.L-1) Volume a adicionar 
1 440 µL 
5 2,20 mL 
10 4,40 mL 
15 6,60 mL 
 
 
6.2.6. Procedimento laboratorial adotado 
O procedimento laboratorial adotado para o estudo da remoção do composto EE2, baseou-se no 
método de extração SBSE (Stir Bar Sorptive Extraction) e no método de deteção HPLC-DAD (High 
Performance Liquid Cromatography with Diode-Array Detection), desenvolvidos e otimizados por 
Fernandes (2016) e Vicente (2016).  
Previamente à extração do composto foi necessário filtrar a amostra de água residual utilizada, uma 
vez que a presença de sólidos suspensos pode ser prejudicial às barras utilizadas no método de 
extração SBSE. Assim sendo, a amostra de água residual passou por um sistema de filtração com: 
• Filtro de 1,2 µm; 
• Filtro de 0,4 µm. 
Método de Extração SBSE-PDMS 
1. Preparação/recolha de 250mL de amostra; 
2. Adição de 25 g NaCl às amostras (proporção 100 g.L-1); 
3. Mergulho da barra SBSE na amostra salgada; 
4. Tapar Erlenmeyer e envolver o preparado com um plástico preto e levar a agitar: 
a. Extração: 
i. Velocidade de rotação: 900 rpm; 
ii. Duração da agitação: 3 h; 
5. Extração da barra SBSE para um vial com 3 mL de CH3CN; 
a. Dessorção: 
i. Velocidade de rotação: 300 rpm; 
ii. Duração da agitação: 30 min; 
b. Aquecimento em banho de água: 
i. Duração: 10 min; 
ii. Temperatura do banho: 60 ºC; 
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c. Sonicação da amostra (ultrassons) 
i. Colocar vial num copo com um pouco de água (facilita processo de sonicação); 
ii. Duração: 5 min; 
iii. Frequência: 35 kHz; 
6. Remoção da barra SBSE da solução sonicada; 
a. Lavagem e condicionamento da barra SBSE: 
i. Colocar barra num copo com 3 mL de DMSO; 
1. Velocidade de rotação: 100 rpm; 
2. Duração da lavagem: 1 h; 
ii.  Transferir barra para um vial com 3 mL de CH3CN: 
1. Velocidade de rotação: 100 rpm; 
2. Duração da lavagem: 12 h; 
iii. Lavagem por Ultrassons 
1. Duração: 5 min; 
7. Filtração da amostra com acrodiscs de 0,2 µm  
8. Concentração até à secura da solução sonicada sob fluxo de azoto; 
9. Retoma com 0,1 mL de CH3OH e agitação do conteúdo no vórtex; 
10. Colocação da amostra resultante dentro de um vial com um insert de 200 µL; 
11. Injeção em HPLC-DAD. 
 
Figura 16 - Esquema representativo do procedimento de extração com SBSE descrito no ponto 6.2.5. 
Fonte: (Fernandes, 2016; Vicente, 2016). 
 
Método de Deteção HPLC-DAD 
O programa de HPLC utilizado consistiu em: 
1. Eluição Isocrática: 
a. 50% de água ultrapura filtrada (filtro de 0,22 µm) com 0,1% de ácido fórmico (HCOOH); 
b. 50% de acetonitrilo filtrado (CH3CN); 
2. Tempo de corrida: 10 minutos; 
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3. Fluxo: 0,5 mL.min-1; 
4. Volume de injeção: 20 µL; 
5. Temperatura: 20 ºC; 
6. Comprimento de onda: 215 a 320 nm  
7. Coluna: Coluna Luna 5 µm C18 (2) 
8. Pré-coluna: C18 
9. Lavagem entre corridas:  
a. Metanol (CH3OH) e água ultrapura filtrada, numa razão de 1:1; 
10. Programa de lavagem:  
a. 100% acetonitrilo filtrado (CH3CN); 
b. Fluxo: 0,5 mL.min-1; (ao longo das análises cromatográficas ajustou-se o fluxo para 0,55 
de modo a visualizar melhor os picos do composto em estudo) 
c. Duração: 5 minutos. 
 
6.2.7. Limite de Deteção (LOD) e Limite de Quantificação (LOQ) 
O LOD é definido como a quantidade mínima de um analito presente na amostra que pode ser detetada 
de forma confiável e com uma certeza razoável, mas não necessariamente quantificada como um valor 
exato sobre as condições experimentais estabelecidas (Nollet e Lambropoulou, 2017). 
Em termos qualitativos, este limite corresponde à concentração mínima que é possível distinguir do 
branco, isto é, de uma amostra que contenha a mesma matriz, mas que não contém o analito (Huber, 
2010; Shrivastava e Gupta, 2011; Nollet e Lambropoulou, 2017). 
Em cromatografia, o LOD representa a quantidade injetada que resulta num pico, no tempo de retenção 
do analito em estudo, com uma área pelo menos 2 ou 3 vezes superior à linha de base de ruído (Huber, 
2010). 
O LOQ de um procedimento analítico consiste na determinação da menor concentração através da 
qual é possível a quantificação do analito com desempenho aceitável, ou seja, considerando critérios 
de precisão, veracidade ou incerteza de medição (Huber, 2010; Shrivastava e Gupta, 2011; Nollet e 
Lambropoulou, 2017). 
O LOQ é utilizado para a determinação de produtos de degradação ou impurezas, uma vez que é um 
parâmetro de ensaios quantitativos para baixos níveis de compostos em matrizes de amostras (Huber, 
2010). 
Estes limites apresentam um elevado grau de importância em análises de rastreamento, 
nomeadamente quando é necessário decidir se determinado contaminante se encontra abaixo ou 
acima de um limite de especificação (Nollet e Lambropoulou, 2017). 
A determinação do limite de deteção (LOD) e o limite de quantificação (LOQ) do HPLC-DAD, teve como 
base o método de determinação através de brancos, descrito por Shrivastava e Gupta (2011). 
Como tal, para o cálculo do LOD e LOQ, utilizaram-se as seguintes expressões: 
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𝐿𝑂𝐷 = 𝑋𝑏1 + 3𝑆𝑏1          (11) 
𝐿𝑂𝑄 = 𝑋𝑏1 + 10𝑆𝑏1          (12) 
Onde: 
• Xb1 é a média das concentrações (µg.L-1) do branco no tempo de retenção do composto; 
• Sb1 é o desvio padrão das concentrações do branco 
O LOD e LOQ foram determinados recorrendo aos brancos e em triplicado; após análise dos 
cromatogramas, retirou-se a área correspondente ao tempo de retenção do composto e calculou-se a 
área através da curva de calibração. 
 
6.2.8. Método de quantificação do composto EE2  
A concentração de EE2 presente em cada amostra, foi determinada através do procedimento 
desenvolvido por Fernandes (2016) e Vicente (2016):  
1. Análise do cromatograma obtido no HPLC, no comprimento de onda 281 nm; 
2. Identificação do pico do composto através do respetivo tempo de retenção e espectro; 
3. Quantificação da área do respetivo pico; 
4. Determinação da concentração do composto através da equação (13) conseguida pela curva 
de calibração obtida através do procedimento presente no ponto 6.2.3.  
 
𝑦 = 11,225𝑥 + 654,28           (13) 
 
6.2.9. Contribuição do PAA para a Carência Química do Oxigênio 
A decomposição do ácido peracético tem como produtos resultantes o peróxido de hidrogénio e o ácido 
acético, sendo que este último promove o aumento do conteúdo orgânico de uma água residual tratada. 
Segundo Kitis (2004), considerando a estequiometria de formação/decomposição do PAA, por cada 5 
mg.L-1 doseados deste reagente, poderão formar-se 13 mg.L-1 de ácido acético resultando num 
aumento de 14 mg.L-1 de CQO. 
Assim sendo, e sabendo que segundo o Decreto-Lei nº 152/1997 uma água residual urbana tratada 
deve apresentar uma concentração de CQO, igual ou inferior a 125 mgO2.L-1, foi calculada a quantidade 
de CQO (valor teórico) possivelmente introduzida pela adição de PAA tendo em conta as diferentes 






Tabela 24 - Contribuição teórica do PAA para a CQO. 
Dosagem PAA 
(mg.L-1) 




1 2,6 2,8 
5 13 14 
10 26 28 
15 39 42 
 
Como complemento e de modo a verificar a informação obtida através da literatura, durante a realização 
dos ensaios foi realizada a determinação da CQO antes e após a adição de PAA. Esta determinação 
foi elaborada através do modo operatório apresentada no Anexo VI, numa solução de CQO conhecida 
(Hidrogenoftalato de potássio, CQO ≈ 500 mgO2.L-1) que serviu como padrão e numa amostra de água 
residual submetidas à adição de PAA, com uma concentração de 15 mg.L-1 e um tempo de contacto de 
20 minutos.  
 
6.2.10. Interferência do PAA com o pH  
A adição de uma substância ácida ao efluente leva a uma diminuição do pH. Assim, foi importante 
estudar as alterações causadas no efluente após a desinfeção com PAA, de modo a perceber como 
este reagente poderia, eventualmente, afetar os organismos aquáticos e as reações de depuração 
automática (Cavallini et al., 2013). 
Como tal, foi medido o pH da água residual antes e após a adição de PAA (15 mg.L-1; 20 min.) com um 
potenciómetro até à estabilização do pH.  
 
6.2.11. Ensaios Ecotoxicológicos: ensaios in vivo  
Os ensaios biológicos in vivo, permitiram avaliar a toxicidade do EE2, do PAA e aferir se este oxidante 
reduzia a atividade estrogénica deste composto. Foram utilizados exemplares de Danio rerio como 
modelos biológicos e foram analisados os biomarcadores de stress oxidativo - glutationa-s-transferase 
(GST), catalase (CAT) e peroxidação lipídica (LPO) e o biomarcador de desregulação endócrina, 
vitelogenina (VTG). 
Os Ensaios Ecotoxicológicos consistiram em ensaios de exposição de D. rerio ao EE2, ao PAA e a uma 
solução com EE2 posteriormente tratada com PAA.  
Inicialmente, os exemplares de D.rerio (Aquaplante, Portugal) foram aclimatizados em condições de 
laboratório durante duas semanas antes dos ensaios, como tal foram alojados em aquários de vidro 
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com uma capacidade de 100 L; um sistema de circuito fechado com água da torneira desclorada 
filtrada, a pH 7,2 ± 0,1, temperatura de 20 ± 1 ºC, um fotoperíodo de 12:12 (luz:escuro) e arejamento 
contínuo (> 6 mg O2.L-1).  
Posteriormente, os peixes adultos (n= 38; 0,3 ± 0,1 g; 2,4 ± 0,2 cm), de ambos os sexos, foram 
distribuídos por 5 tanques de forma aleatória, sendo alimentados diariamente com flocos comerciais de 
alimentos secos (marca Tetra) no decorrer do ensaio.   
Estes ensaios decorreram durante 7 dias, em tanques com um volume de 10 L, com água 
desmineralizada e onde ocorreu mudança do meio a cada 48 h, com contaminação do mesmo (50 ppb 
de EE2), como esquematizado na Figura 17.  
 
 
Figura 17 - Ensaios de exposição do D. rerio ao EE2 e ao PAA. 
 
Após cada ensaio, os exemplares de D. Rerio foram recolhidos, eutanasiados por asfixia e conservados 
a 4ºC, sendo posteriormente realizada a preparação da amostra, que consistiu na homogeneização de 
tecidos e centrifugação da amostra. Assim, cada exemplar foi homogeneizado individualmente através 
de trituração (Homogeneizador Tissue Master 125), em 3 mL de solução tampão PBS (Na2HPO4 com 
KH2PO4, KCl e NaCl, todos Sigma-Aldrich, em 1L de água MilliQ, pH = 7,4), e divididos igualmente em 
2 eppendorfs. De seguida, efetuou-se a separação da amostra através da centrifugação, a 1000 g 
durante 15 minutos, a 4ºC. 
A etapa seguinte consistiu na realização dos procedimentos que permitiram efetuar as análises 
referentes aos indicadores referidos anteriormente e respetivas leituras em espectrofotómetro (Biorad 




Figura 18 - Procedimento experimental adoptado nos bioensaios. 
 
Os procedimentos adotados para análise dos biomarcadores foram:  
• Glutationa-s-transferase (GST)  
A atividade total da GST foi determinada de acordo com o procedimento descrito por Habig et al. 
(1974) através da formação da glutationa conjugada (GSH) e do CDNB. Assim, foi necessário 
preparar a mistura reacional (Mix), que para um volume final de 10 mL, consistiu na junção de: 
▪ 9,8 mL tampão PBS;  
▪ 0,1 mL L-glutationa Reduzida (GSH) (Sigma-Aldrich);  
▪ 0,1 mL Substrato CDNB (Sigma-Aldrich). 
Em cada poço da placa adicionaram-se 20 µL da amostra, seguido da adição de 180 µL de solução 
Mix de substrato aos poços com o auxílio de uma pipeta multicanal. Reservando poços para o 
controlo de GST (20 µL GST padrão + 180 µL solução Mix de substrato) e para o branco (200 µL 
solução Mix de substrato). 
Imediatamente após a mistura, procedeu-se à leitura das absorvâncias a 340 nm, minuto a minuto, 
durante 6 minutos. A variação da absorvância por minuto foi estimada (ΔA340) e a taxa de reação a 
340 nm foi determinada utilizando o coeficiente de extinção de CDNB de 0,0053 µM-1cm-1. Os 
resultados foram expressos em relação à concentração total de proteína da amostra (nmol/min/mg 
proteína total), através da seguinte equação: 






                (14) 
Nota: No preenchimento dos poços, é necessário ter em conta que a cada amostra foram 
designados 3 poços, ou seja, 3 réplicas de uma mesma amostra.  
 
• Catalase (CAT) 
O método utilizado para a análise deste biomarcador utiliza a função peroxidativa da catalase para 
a determinação da actividade enzimática e baseia-se na reação desta enzima antioxidante com o 
metanol na presença de uma concentração óptima de peróxido de hidrogénio, H2O2. O formaldeído 
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produzido foi medido com o Purpald (cromogénico), que após a oxidação mudou de incolor para a 
cor roxa (Johansson & Borg, 1988; Wheeler et al., 1990). 
O procedimento utilizado para a determinação deste indicador baseou-se no trabalho desenvolvido 
por Johansson & Borg (1988). 
Assim, para a determinação da CAT foram necessárias proceder à preparação em fresco de 
algumas soluções inerentes ao método, nomeadamente:  
o Formaldeído a 4,25 mM - tirar 3,2 µL de formaldeído a 37% para 10 mL de água Milli-Q 
(Sigma-Aldrich); 
o Peróxido de hidrogénio com concentração final de 0,035 M - tirar 3,6 µL de H2O2 a 30-37% 
para 10 mL de água Mili-Q (Sigma-Aldrich); 
o Soluções Padrão - A preparação destas soluções deve ser realizada em 7 eppendorfs, 
denominados de A-G, de acordo com o esquematizado na Tabela 25. 
 






Concentração Final (µM 
Formaldeído) 2 
A 0 1,000 0 
B 10 990 5 
C 30 970 15 
D 60 940 30 
E 90 910 45 
F 120 880 60 
G 150 850 75 
1 25 mM de Fosfato de potássio, pH = 7,0 (Sigma-Aldrich); contendo 1 mM de EDTA (Riedel-
Haën) e 0,1% de BSA), conservado a 4ºC; 2Concentração Final de formaldeído em 170 µL;  
 
O ensaio começou com o enchimento dos poços necessários para leitura das amostras. Adicionou-
se 100 µL de Assay Buffer (Fosfato de potássio 100 mM, pH = 7,0, Sigma-Aldrich), diluído, e 30 µL 
de metanol (Sigma-Aldrich) ao total dos poços contabilizados, tendo em conta o número de 
padrões, controlos e amostras utilizados no ensaio, e considerando que se deverão apresentar em 
triplicado.  
 De seguida e considerando o passo descrito anteriormente, adicionaram-se aos poços: 
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o destinados às soluções padrão de formaldeído: 20 µL das soluções padrão preparadas nos 
eppendorfs assinalados de A-G;  
o destinados ao controlo positivo (CAT de fígado bovino): 20 µL de CAT diluída (preparar a 1 
mg/mL e diluir entre 1:500 e 1:1000 para utilizar como controlo positivo (dentro dos limites da 
curva de calibração)); 
o destinados às amostras: 20 µL de cada amostra. 
O início da reação dá-se com a adição de 20 µL de Peróxido de Hidrogénio (diluído) em todos os 
poços utilizados, cobrindo-se de seguida a placa com papel de alumínio e incubando no shaker 
(ELMI DOS-20S) durante 20 minutos à temperatura ambiente.  
Posteriormente, adicionaram-se 30 µL de Hidróxido de Potássio (KOH a 10 M, Sigma-Aldrich) a 
cada poço para terminar a reação e depois adicionaram-se 30 µL de Purpaldo (34,2 mM – dissolver 
em 1 mL H2O + NaOH (pellet) e depois preencher com HCl (0,5 M), Sigma-Aldrich) a cada poço, 
cobrindo-se novamente com o papel de alumínio e incubando no shaker por 10 minutos à 
temperatura ambiente.  
Após isto, foram adicionados 10 µL de Periodato de Potássio (65,2 mM em 0,5 M KOH, Sigma-
Aldrich) a todos os poços; a placa é coberta e incubada durante 5 minutos à temperatura ambiente 
no shaker. 
Por último, procede-se à leitura das absorvâncias a 540 nm utilizando um espectrofotómetro de 
leitura de placas.  
Para o cálculo da concentração do formaldeído nas amostras utilizou-se a equação obtida a partir 
da regressão linear da curva resultante dos padrões; substituindo os valores das absorvâncias 
correspondentes a cada amostra na seguinte equação:  
𝐹𝑜𝑟𝑚𝑎𝑙𝑑𝑒í𝑑𝑜 (µ𝑀) =  [





                 (15) 
A actividade da CAT de cada amostra foi expressa em nmol/min/ML e foi calculada através da 
equação: 
𝐴𝑐𝑡𝑖𝑣𝑖𝑑𝑎𝑑𝑒 𝐶𝐴𝑇 =  
µ𝑀 𝑑𝑎 𝑎𝑚𝑜𝑠𝑡𝑟𝑎
20 𝑚𝑖𝑛
× 𝐷𝑖𝑙𝑢𝑖çã𝑜 𝑎𝑚𝑜𝑠𝑡𝑟𝑎                   (16) 
 
• Vitelogenina (VTG) 
A determinação deste bioindicador foi realizada considerando o “Protocolo Elisa Indireto”, e o 
procedimento adotado para a determinação da VTG incluiu os seguintes passos: 
1. Preparação da VTG padrão: diluir a solução mãe em TBSTB (10 mM Tris-HCl, pH = 7,0 + 150 
mM NaCl 0,05% de Tween, Sigma-Aldrich) para concentrações de 10 a 1000 ng/mL (ou outra 
diluição após a optimização). 
2. Preparação das amostras de plasma sanguíneo: diluir as amostras pelo menos de 1:200 em 
PBS (0,01M NaPO4 + 0,15 M NaCl, pH = 7,4) para evitar interferências. No caso dos machos 
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esta diluição é o ponto de partida. Para as fêmeas a primeira diluição deve ser de 1:1000 em 
PBS. 
3. Adicionar 50 µL de amostra de plasma diluído aos poços da placa de ELISA, considerando 
que cada amostra se apresenta em triplicado na placa.  
4. Incubar a placa de ELISA overnight a 4ºC. 
5. Lavar a placa 4X com TBST para remover o excesso de reagente.  
6. Adicionar 360 µL de solução bloqueadora (10 % BSA, Nzytech, em TBST com azida sódica 
a 0,02%, Fluka) e incubar a placa durante 2 horas à temperatura ambiente ou overnight a 
4ºC. 
7. Lavar a placa 4X com TBST. 
8. Adicionar 50 µL de anticorpo 1º diluído (Biosense, Noruega) para a concentração apropriada 
(0,1 – 5 µg/L) em solução de tampão bloqueador (30 m carbonato mm dietanolamina a pH = 
9,6 + 2 mM MgCl2). 
9. Incubar overnight a 4ºC. 
10. Remover o anticorpo não ligado e lavar a placa 4X com TBSTB. 
11. Adicionar o anticorpo 2º diluído (Biosense, Noruega) na concentração apropriada em solução 
tampão bloqueador e incubar durante 2 horas à temperatura ambiente.  
12. Lavar a placa 4X com TBST. 
13. Adicionar o substrato (10 mg de PnPP + 157 mg Tris HCL + 58,4 mg MaCl + 50 µL Cl2Mg, pH 
= 8,8; Sigma-Aldrich): 100 µL a cada poço da placa. 
14. Incubar durante 10-30 min à temperatura ambiente. 
15. Adicionar 50 µL de solução STOP (3N NaOH, Sigma-Aldrich). 
 
• Peroxidação Lipídica (LPO) 
A peroxidação lipídica foi determinada considerando o método TBARS, que se baseia na deteção 
espectrofotométrica do MDA, que é um produto resultante da peroxidação lipídica, após reação 
com o TBA numa solução ácida e a elevada temperatura.  
O protocolo adotado para determinação deste bioindicador de stress oxidativo baseou-se no 
trabalho desenvolvido por Ohkawa et al. (1979). 
Assim, para o desenvolvimento de ensaio foi necessário realizar a seguinte preparação de 
reagentes: 
• Solução Mãe: MDA (Merck Millipore, Portugal) a 1 µM (1,642 µL para um volume final de 10 
mL de água Milli-Q); 
• Tampão Fosfato: PBS com pH = 7-7,4; 
• TBA (conservar no escuro): 250 mg de TBA para 25 mL de água Milli-Q (preparar no agitador, 
sem aquecimento e dissolver com uma pastilha de NaOH); 
• TCA: 5g de TCA (Ácido Tricloroacético a 20%, Panreac) para 25 mL de água Milli-Q; 
• SDS: 8,1 g de SDS (Sigma-Aldrich) para 100 mL de água Milli-Q; 
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O ensaio iniciou-se com a preparação das soluções Padrão em tubos eppendorf individuais, a partir 
da solução mãe de MDA, e seguindo o procedimento descrito na Tabela 26. 
 
Tabela 26 - Padrões de MDA: concentrações e respeitvos volumes de solução mãe. 
[µM] 0 0,001 0,002 0,003 0,004 0,005 0,010 0,020 0,050 0,100 0,200 0,300 
Água (µL) 1000 999 998 997 996 995 990 980 950 900 800 700 
Solução mãe de 
MDA a [1 µM] (µL) 
- 1 2 3 4 5 10 20 50 100 200 300 
 
Para a preparação da recta de calibração, retiraram-se para novos eppendorfs 5 µL de cada solução e 
adicionaram-se os restantes reagentes. Seguiu-se posteriormente o procedimento da Figura 19. O 
mesmo procedimento deve ser adotado para as amostras.  
 
 
Figura 19 - Procedimento experimental da Peroxidação lipídica. 
 
O cálculo dos biomarcadores analisados deve considerar a concentração de proteína presente em cada 
amostra. Assim para a quantificação de proteínas realizou-se a metodologia desenvolvida por Bradford 
(1976) apresentada no Anexo VII.  
A análise estatística dos resultados obtidos para os diferentes bioindicadores foi realizada através do 







7. Resultados e Discussão  
7.1. Brancos analisados  
Branco c/ Água Desmineralizada e EE2 
O branco com água desmineralizada e uma concentração de 100 ppb de EE2 foi realizado com o 
propósito de observar o pico referente ao composto e o tempo de retenção correspondente. Assim, 
através da análise do cromatograma da Figura 20 foi possível ver a expressão que o composto tem e 




Figura 20 - Cromatograma referente à amostra com água desmineralizada e com 100 ppb de EE2 (ʎ=281 
nm). 
 
Branco c/ Água Desmineralizada e PAA 
O ensaio correspondente à injeção de uma amostra de água desmineralizada com ácido peracético, 
permitiu entender o seu comportamento e a possibilidade de aparecem picos relacionados com 
produtos de degradação deste oxidante que possam interferir com o EE2. Desta forma, foram utilizadas 
as condições mais desfavoráveis, consideradas nos ensaios de remoção (maior concentração e maior 
tempo de contacto). Através da análise do cromatograma da Figura 21, foi possível verificar que não 
existiram compostos que afetaram a leitura do EE2, isto é, que tivessem um tempo de retenção na 
coluna de cerca de 5,30 minutos. No entanto ao minuto 7,14 apareceu um pico que se pensa que 
poderá ser algum subproduto da decomposição do PAA.  
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Figura 21 - Cromatograma referente à amostra de água desmineralizada com PAA, com uma dose 
aplicada de 15 mg.L-1 e 20 minutos de tempo de contacto (ʎ=281 nm). 
 
Branco c/ Água Residual 
A amostra injetada de água residual após o processo extrativo com as SBSE teve como objetivo 
verificar a existência de EE2 ou de algum composto que pudesse interferir com a leitura no seu tempo 
de retenção. Pela observação do cromatograma da Figura 22, foi possível aferir que a água residual, 
no comprimento de onda de 281 nm, não apresentou nenhum composto que pudesse interferir com a 
leitura do EE2. 
 
 
Figura 22 - Cromatograma referente à amostra de água residual (ʎ=281 nm). 
 
Branco c/ Água Residual e EE2 
A partir do cromatograma da Figura 23, foi possível observar o comportamento do EE2 quando 
adicionado à matriz complexa de água residual. Foi possível verificar que para uma concentração de 
50 ppb de EE2, o pico resultante, aos 5,40 minutos, é bem definido e relativamente fácil de identificar. 
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Foi ainda possível verificar que com a adição deste composto não se verificou a formação de 
subprodutos resultantes da reação de EE2 com a água residual.   
 
 
Figura 23 - Cromatograma referente à amostra de água residual e 50 ppb de EE2 (ʎ=281 nm). 
 
Branco c/ Água Residual e PAA 
A realização deste branco teve como objetivo observar a interação entre a água residual e o oxidante 
PAA e a possibilidade de surgirem subprodutos que pudessem interferir com a leitura do composto em 
estudo. Pela observação do cromatograma da Figura 24, foi possível verificar o aparecimento de um 
pico aos 5,48 minutos, que poderia interferir com a leitura do EE2. No entanto, uma vez que a área 
correspondente não apresentou uma expressão significativa, este valor não foi considerado ao longo 
dos ensaios.  
 
 
Figura 24 - Cromatograma referente à amostra de água residual e PAA, com uma dose de 15 mg.L-1 e  20 
minutos de tempo de contacto (ʎ=281 nm). 
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7.2. Curvas de Calibração utilizadas nos ensaios, LOD e LOQ 
Na Figura 25 mostra-se a curva de calibração utilizada nos ensaios, de modo a quantificar as 
concentrações de EE2 presentes nas amostras analisadas ao longo do estudo efetuado.  
 
 
Figura 25 - Curva de calibração de EE2 utilizada ao longo dos ensaios (1 L). 
 
Na determinação das concentrações do EE2, utilizou-se a equação resultante da curva de calibração. 
O coeficiente de correlação R2 obtido foi de 0,9489, e a expressão da reta foi y = 11,225x + 654,28. 
No Anexo VIII, apresenta-se a curva de calibração com 250 mL, e os cromatogramas referentes a cada 
curva (250 mL e 1 L), demonstrando, como esperado, que ao concentrar 1 L de solução os picos 
observados referentes ao EE2 apresentam uma área superior à dos picos obtidos com a concentração 
de 250 mL. 
Os valores de LOD e LOQ calculados através das expressões apresentadas no ponto 6.2.7, encontram-
se na Tabela 27. 
 
Tabela 27 - Limite de deteção (LOD) e limite de quantificação (LOQ) do EE2. 


























Curva de Calibração c/ SBSE 
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7.3. Ensaios de remoção com PAA 
Ensaio 1 
O ensaio 1, consistiu na adição de PAA para um tempo de contacto de 10 minutos com concentrações 
de 1, 5, 10 e 15 mg.L-1 em água residual tratada. 
Na Figura 26 são apresentadas as remoções obtidas para o Ensaio 1, relativamente às diferentes 
concentrações de PAA consideradas. 
 
 
Figura 26 - Eficiências de remoção de EE2 com a adição de PAA no ensaio 1 (TC=10 minutos). 
 
Neste ensaio, observou-se que as maiores remoções de EE2 obtiveram-se para um tempo de contacto 
de 10 minutos e para uma concentração de 10 mg.L-1, com uma remoção de 100%. No entanto, para 
as concentrações de 1 mg.L-1 e 5 mg.L-1, as remoções obtidas foram de 67% e 65%, respetivamente. 
Por outro lado, para uma concentração de 15 mg.L-1 de PAA não se verificou remoção do EE2 após 10 




































O ensaio 2 difere do primeiro ensaio, apenas no tempo de contacto utilizado, isto é, o tempo de contacto 
passou de 10 para 15 minutos.  
Na Figura 27 mostram-se as remoções obtidas para o Ensaio 2, relativamente às diferentes 
concentrações de PAA consideradas. 
 
 
Figura 27 - Eficiências de remoção de EE2 com a adição de PAA no ensaio 2 (TC=15 minutos). 
 
No ensaio 2, observou-se que existiu remoção de EE2 para as concentrações de PAA de 5, 10 e 15 
mg.L-1 – 48%, 56% e 49%, respetivamente. Contudo, para uma concentração de PAA de 1 mg.L-1 não 


































Dosagem de PAA (mg/L) 
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Ensaio 3  
Comparativamente aos ensaios 1 e 2, o ensaio 3 diferiu apenas no tempo de contacto adotado, isto é, 
considerou-se, um tempo de contacto, neste ensaio, de 20 minutos.  
Na Figura 28 mostram-se as remoções obtidas para o Ensaio 3, relativamente às diferentes 




Figura 28 - Eficiências de remoção de EE2 com a adição de PAA no ensaio 3 (TC=20 minutos). 
 
Neste ensaio, para uma concentração de PAA de 1 mg.L-1, não se verificou qualquer remoção de EE2. 
Contudo, com o aumento da concentração de PAA, verificou-se igualmente um aumento na remoção 



































Na Figura 29 mostra-se um resumo dos resultados obtidos para os 3 ensaios, para as diferentes 
concentrações de PAA (1, 5, 10 e 15 mg.L-1) e diferentes tempos de contacto (10, 15 e 20 minutos).  
 
 
Figura 29 - Eficiências de remoção de EE2 com adição de PAA. 
 
Quando se adicionou 1 mg.L-1, apenas se verificou remoção de EE2 para o tempo de contacto de 10 
minutos - 67%. O que poderá indicar que esta dosagem poderá ser insuficiente.  
Quando se aumentou a concentração de PAA para 5 mg.L-1, verificou-se que, com o aumento do tempo 
de contacto, ocorreu uma diminuição da remoção de EE2, nomeadamente – 65%, 48% e 37% para os 
tempos de contacto de 10, 15 e 20 minutos, respetivamente.  
Com uma concentração de PAA de 10 mg.L-1, para um tempo de contacto de 10 minutos, verificou-se 
uma remoção de 100%, enquanto que para os tempos de contacto de 15 e 20 minutos a remoção 
obtida foi apenas de 56%. 
Quando se aumentou a concentração de PAA adicionada para 15 mg.L-1, a remoção de EE2 foi 
proporcional ao aumento do tempo de contacto, isto é, para um tempo de contacto de 10 minutos não 
ocorreu remoção, contudo, para 15 minutos e 20 minutos, as remoções obtidas foram de 49% e 100%, 
respetivamente. 
Com os resultados obtidos, conclui-se que as concentrações de PAA adicionadas de 10 mg.L-1 e 15 
mg.L-1, para os tempos de contacto de 10 e 15 minutos, respetivamente, são as que apresentaram os 































Dosagem de PAA (mg/L)
 Ensaio 1: TC = 10 min
 Ensaio 2: TC = 15 min
Ensaio 3: TC = 20 min
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7.4. Influência do PAA nas propriedades físico-químicas da AR 
CQO 
Após a determinação da CQO, antes e após a adição de PAA, numa solução padrão e em água residual 
foram obtidos os resultados apresentados na Tabela 28. 
 
Tabela 28 - CQO, antes e após a adição de PAA, de uma solução padrão e água residual. 
CQO (mgO2.L
-1) 
 Inicial c/PAA Incremento real Incremento teórico 
Solução Padrão 517,65 527,06 9,41 
42 
Água Residual 41,34 59,71 18,37 
 
O incremento de CQO introduzido pela adição de PAA na solução padrão foi de 9,41 mgO2.L-1, 
enquanto que na água residual a CQO aumentou 18,37 mgO2.L-1. Considerando a concentração de 
PAA utilizada - 15 mg.L-1, o aumento de CQO esperado após a adição do oxidante seria de 42 mgO2.L-
1, o que não se verificou.  
Na literatura sobre desinfeção e utilização do PAA é possível obterem-se valores de CQO medidos 
após aplicação do PAA superiores aos valores de CQO teóricos esperados (Tabela 29). Sabe-se 
também, que as alterações nos valores de CQO dependem da composição química do PAA usado 
(Luukkonen et al., 2014).  
 
Tabela 29 - Contribuição do PAA para a CQO segundo diferentes autores. 
Dosagem PAA (mg.L-1) CQO introduzida (mg.L-1) CQO teórico (mg.L-1) Referência 
1 1,94 
2,8 
(Cavallini et al., 2013) 
1 4 (Luukkonen et al., 2014) 
1 a 3 5 a 6 2,8 a 8,4 (Wagner, Brumelis, & Gehr, 2002) 
 
Esta discrepância, entre os valores reais e teóricos, pode ser explicada através da presença de 
resíduos de peróxido de hidrogénio (H2O2) e do próprio perácido, uma vez que apresentam a 
capacidade de reagir com o oxidante (ião dicromato) utilizado no método de medição da CQO, 
resultando num erro positivo nos resultados da CQO (Wagner et al., 2002; Luukkonen et al., 2014; 
Luukkonen e Pehkonen, 2016).  
Numa amostra que não contém compostos orgânicos obtiveram-se valores de CQO devido à presença 
de peróxido de hidrogénio (Luukkonen et al., 2014). Segundo Lee et al. (2011), referenciado por 
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Lukkonen et al. (2014), 1 mg de H2O2 consegue causar um aumento de cerca de 0,50 a 0,58 mg de 
CQO em águas residuais de gado.  
Os desinfetantes que apresentem características oxidantes, são passiveis de aumentar o valor da CQO 
uma vez que promovem reações que tornam compostos orgânicos recalcitrantes mais biodegradáveis 
(Wagner et al., 2002). 
Contrariamente ao que foi descrito, já foi observada a diminuição dos valores de CQO o que pode ser 
explicado pela oxidação da matéria orgânica (Luukkonen e Pehkonen, 2016). 
No entanto, caso se utilizem doses moderadas de PAA, o aumento de carga orgânica das águas 
residuais tratadas não será substancial (Luukkonen et al., 2014), fenómeno que se verificou nas 
medições efetuadas. 
Como referido no ponto 6.2.9, o limite de descarga de CQO deve ser igual ou inferior a 125 mgO2.L-1, 
que no caso da água residual em estudo, se for um intervalo de valores entre o incremento real (18,37 
mgO2.L-1) e o incremento teórico (42 mgO2.L-1), a água residual estará sempre em conformidade 
podendo ser descarregada no meio recetor.  
 
pH 
Na Tabela 30 mostram-se os valores de pH medidos após a adição de diferentes concentrações de 
PAA.  
Tabela 30 - Valores de pH da água residual após a adição de 1, 5, 10 e 15 mg.L-1. 
PAA (mg/L) - 1 5 10 15 
pH AR 7,85 7,85 7,75 7,60 7,47 
 
Da observação dos resultados obtidos verifica-se que com o aumento da concentração de PAA o valor 
de pH mostrou ser inversamente proporcional a esse crescimento, no entanto esta variação não foi 
significativa.   
Estas observações são corroboradas por Sartori (2004) e Souza (2006), citados por Cavallini et al. 
(2013), que ao testarem doses baixas de PAA, também não observaram mudanças significativas no 
pH. 
A aplicação de PAA em concentrações utilizadas habitualmente para desinfeção, isto é, até 10 mg.L-1, 
não conduzem a alterações significativas de pH (Cavallini et al., 2013). 
7.5. Ensaios ecotoxicológicos 
Como referido anteriormente foram realizados ensaios ecotoxicológicos para tentar perceber se (i) a 
remoção de EE2 era efetiva e não apenas não detetável através do método analítico usado e, (ii) se a 
adição de PAA a uma água residual (embora tratada) poderia formar, à semelhança do cloro, 
compostos tóxicos e prejudiciais à saúde dos organismos.  
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Assim, realizaram-se ensaios de exposição onde estiveram em estudo cinco grupos diferentes, (1) o 
controlo (H2O) em que os peixes apenas estiveram em contacto com água – Controlo; um tanque com 
metanol e água (2) (H2O+MeOH) para excluir qualquer efeito que o metanol pudesse induzir nesses 
biomarcadores, e porque o EE2 foi adicionado já solubilizado numa solução de metanol; um tanque 
com PAA (3) onde os peixes foram expostos apenas ao PAA, para aferir possíveis efeitos deste 
desinfetante nos biomarcadores estudados; um tanque com EE2 (4), onde os peixes foram expostos, 
a EE2 e, finalmente um tanque com EE2+PAA (5) para estudar os efeitos deste desinfetante após a 
reação com o EE2. 
 
GST 
Na Figura 30 mostram-se os valores de glutationa-s-transferase após os ensaios de exposição do 
D.rerio ao PAA e EE2. 
 
 
Figura 30 - Glutationa-s-transferase (GST) obtida em cada um dos grupos de ensaio. 
 
Relativamente aos valores do biomarcador, os resultados mostraram que, tanto nos machos como nas 
fêmeas, os valores obtidos no controlo (1) apenas água (Controlo H2O), são significativamente 
diferentes (p< 0,05; t-student), dos restantes ensaios, isto é, dos resultados obtidos nos peixes do 
tanque com metanol e água (H2O+MeOH) e nos peixes do tanque na qual foram injetados o EE2 e o 
PAA (EE2+PAA). Verificou-se desta forma que houve um efeito na GST nestes organismos, que poderá 
estar associado a uma resposta do organismo ao aumento do stress oxidativo ou à presença de algum 
poluente. 
No ensaio com água e metanol, (composto reconhecido como tóxico), parece existir um efeito negativo 
sobre a GST, enzima responsável pela biotransformação no fígado de certos poluentes e combate ao 
stress oxidativo, levando a pensar que este reagente apresenta um efeito negativo nos peixes. Contudo, 
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aquando dos ensaios de exposição ao EE2, a solução adicionada foi solubilizada em metanol, isto é, o 
EE2 foi diluído em metanol e como se pode observar, neste ensaio não foi verificado o mesmo efeito, 
especulando-se que os dois compostos juntos possam apresentar um efeito antagónico.  
No grupo de exposição ao EE2+PAA verificou-se que existiu uma diferença significativa (p< 0,05; t-
student) nos valores de GST entre o controlo e o valor de GST obtido para este grupo, no entanto, pode 
considerar-se que os efeitos provocados não são muito severos, não levando por exemplo, à 
mortalidade dos espécimes expostos. Considerando que, como não foi verificado esse efeito no ensaio 
com H2O+PAA nem no ensaio apenas com EE2 poderá haver formação de um subproduto de reação 




Na Figura 31, mostram-se os resultados referentes ao biomarcador catalase - enzima antioxidante com 
a função de degradar ROS que possam surgir em caso de stress oxidativo. 
 
 
Figura 31 - Catalase (CAT) obtida em cada um dos grupos de ensaio. 
 
Através da análise dos resultados obtidos, observou-se que os ensaios com H2O+PAA, EE2 e 
EE2+PAA mostram diferenças significativas (p< 0,05; t-student) em comparação com o grupo controlo 
(H2O). Verificou-se ainda que o efeito sobre a catalase foi elevado. 
Nos ensaios com H2O+PAA e EE2+PAA, o efeito do aumento verificado na enzima catalase poderá ser 
explicado pela degradação do PAA em peróxido de hidrogénio e pela formação de ROS no seu 
mecanismo de desinfeção - principais espécies contributivas de stress oxidativo. 
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Relativamente ao ensaio apenas com EE2 o efeito verificado poderá possivelmente ser explicado pelos 
efeitos tóxicos que o EE2 apresenta e que podem induzir a formação de ROS (Chen et al., 2017), 
levando, por isso, a uma resposta por parte do organismo com a produção de catalase. 
 
VTG 
Na Figura 32 mostram-se os valores referentes à vitelogenina - biomarcador de desregulação 
endócrina.  
A vitelogenina é uma proteína importante no ciclo reprodutivo das fêmeas, sendo por isso, expectável 
que apenas as fêmeas apresentem níveis positivos deste biomarcador.  
 
 
Figura 32 - Vitelogenina (VTG) obtida em cada um dos grupos de ensaio. 
 
Da observação dos resultados obtidos, verifica-se que, nos machos o grupo de exposição EE2 foi o 
único que apresentou indução de VTG, confirmando-se, por isso, o poder estrogénico do EE2. 
Nos grupos de fêmeas, a indução deste biomarcador foi considerada normal, contudo, verifica-se que 
o ensaio apenas com o EE2 e o ensaio com EE2+PAA apresentaram diferenças significativas (p< 0,05; 
t-student) quando comparadas com o controlo (H2O). No ensaio com EE2, ocorreu uma intensificação 
na indução de produção de VTG, o que já era expectável devido à atividade estrogénica associado ao 
EE2. 
Contudo, no ensaio com EE2+PAA, não se verificou indução provocada pelo EE2 nos machos, isto é, 
os valores de VTG obtidos são os normais para os machos. Estes resultados, bem como os obtidos 
nos ensaios de remoção de EE2 com adição de PAA, permitem concluir que o PAA parece eliminar o 
EE2 e a respetiva capacidade de desregulação endócrina.  
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No entanto, nas fêmeas foi verificado um acréscimo de VTG que, tendo em consideração a conclusão 
anterior, poderá significar que, após a reação entre o PAA e o EE2 houve a formação de subprodutos 
com capacidade de desregulação endócrina e que as fêmeas foram suscetíveis a estes subprodutos.  
 
LPO 
Os resultados obtidos de peroxidação lipídica mostram-se na Figura 33. 
 
 
Figura 33 - Peroxidação lipídica (LPO) obtida em cada um dos grupos de ensaio. 
 
Foi verificada, para o ensaio com H2O+PAA e para os machos, uma diferença significativa (p< 0,05; t-
student) relativamente ao controlo (H2O), no entanto, neste ensaio o valor de LPO foi inferior ao 
registado no controlo. 
No ensaio onde os peixes foram expostos ao EE2, tanto nos machos como nas fêmeas, foram 
verificadas diferenças significativas (p< 0,05; t-student) relativamente ao controlo (H2O), constatando-
se também que os valores deste biomarcador foram mais baixos que os do controlo.  
Nos ensaios com EE2+PAA, os machos apresentaram uma diferença significativa em relação ao 
controlo (H2O), no entanto, também aqui os valores foram inferiores aos registados no controlo.  
Da análise dos resultados obtidos, observou-se que no ensaio com H2O+MeOH houve uma indução 
superior de LPO nas fêmeas, no entanto, não apresentou diferenças significativas com o controlo (H2O). 
Assim, parece poder concluir-se que nem o EE2 nem o PAA provocam induções negativas no 






Não foi observada mortalidade significativa durante os ensaios ecotoxicológicos realizados.  
Contrariamente ao demonstrado, da Costa et al. (2014), após ensaios de desinfeção com PAA (5 mg.L-
1 durante 20 minutos), verificou diminuições estatisticamente significativas na sobrevivência (50% de 
mortalidade) de D.rerio exposto a amostras de efluentes tratadas quando comparados com as amostras 
de efluentes não desinfetadas e com o controlo.  
No entanto, da Costa et al. (2014) não verificou alterações significativas na toxicidade da água residual 
tratada com PAA para Ceriodaphnia silvestrii  (p > 0,05, Fisher Test).  
Ao longo dos ensaios realizados, da Costa et al. (2014), estudou os efeitos de diferentes desinfetantes, 
considerando, após o estudo, que o cloro é o desinfetante mais tóxico para os organismos, seguido 








Considerando o trabalho desenvolvido e os resultados obtidos ao longo deste estudo, as principais 
conclusões foram: 
• O ácido peracético é um desinfetante eficaz na remoção do composto EE2; 
• As concentrações de 10 mg.L-1 e 15 mg.L-1 de PAA para os tempos de contacto de 10 minutos 
e 20 minutos, respetivamente, apresentam remoções de EE2 na ordem dos 100%. 
• Em termos de ensaios ecotoxicológicos, os valores obtidos para VTG demonstraram que não 
houve indução deste biomarcador após o tratamento com PAA, parecendo comprovar a sua 
capacidade de remoção de EE2 e da capacidade de desregulação endócrina associada.  
• Através dos biomarcadores de stress oxidativo, foi observável tanto na GST como na Catalase 
a indução destes antioxidantes, no entanto, estas parecem não provocar efeitos severos nos 
organismos.  
• A aplicabilidade do PAA parece ser uma via alternativa ao cloro, tendo em conta todas as suas 
características, custos e resultados obtidos neste estudo, contudo é necessária a realização 
de mais estudos que comprovem a sua baixa toxicidade para os organismos aquáticos e 







9. Desenvolvimentos futuros 
Com este estudo foi possível estudar a remoção de EE2 recorrendo ao oxidante PAA. Esta opção 
parece ser viável e poderá representar uma possível alternativa ao cloro como desinfetante, desta 
forma, seria interessante dar continuidade a este estudo e verificar melhor alguns pontos, 
nomeadamente: 
• Avaliar a capacidade de desinfeção do PAA para as dosagens estudadas, que apesar da 
literatura existente afirmar a sua eficiência na remoção microbiológica, é necessário verificar a 
remoção de coliformes fecais e totais e quais as melhores doses e tempos de contacto a aplicar; 
• Realizar mais ensaios de remoção de EE2 com adição de PAA, de modo a corroborar os 
resultados obtidos, com diferentes matrizes de água residual, uma vez que a cinética do PAA 
varia de acordo com diferentes características da água; avaliando o seu poder de oxidação dos 
compostos em águas com diferentes características; 
• Realizar mais ensaios ecotoxicológicos e histológicos de modo a aferir a toxicidade ou 
inocuidade do PAA e aplicar estes ensaios em matriz real, de modo a verificar, se o PAA ao 
reagir com a água residual produz algum subproduto prejudicial aos organismos aquáticos; 
• Realizar os ensaios de remoção e ensaios ecotoxicológicos com características o mais reais 
possível, ou seja, com soluções mistas de compostos de modo a aferir remoções e sinergias 
que possam surgir com a aplicação do PAA; 
• Identificar e quantificar subprodutos produzidos da reação do PAA com EE2 e com a água 
residual; 
• Aferir as condições estudadas à escala piloto; 
• Estudar a aplicabilidade deste processo de tratamento em ETA ou água potável uma vez que 
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Anexo VI - Determinação da Carência Química de Oxigénio (CQO) 
O método utilizado para a determinação da CQO, baseia-se numa ebulição com refluxo aberto, descrito 
no Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater (Greenberg et al., 1985). 
A. Reagentes 
• Ácido sulfúrico, c(H2SO4) = 4 mol.L-1. 
• Ácido sulfúrico-Sulfato de prata. 
• Dicromato de potássio, solução padrão de referência, c(K2Cr2O7) = 0,040 mol.L-1, contendo 
um sal de mercúrio (II). 
• Sulfato de ferro (II) e amónio, solução titulada, c[Fe(SO4)2(NH4)2.6H2O] ≈ 0,12 mol.L-1. Esta 
solução deve ser padronizada diariamente do seguinte modo: 
Diluir 10,0 mL da solução padrão de referência de dicromato de potássio com cerca de 100 mL de 
ácido sulfúrico. Titular com a solução de sulfato de ferro (II) e amónio, na presença de 2 ou 3 gotas 
de indicador de ferroína. 
A concentração, c, expressa em moles por litro, da solução de sulfato de ferro (II) e amónio é dada 
pela seguinte fórmula: 
𝑐 =





               (17) 
Onde V é o volume, em mililitros, da solução de sulfato de ferro (II) e amónio consumido na titulação. 
• Hidrogenoftalato de potássio, solução padrão de referência, c(KC8H5O4) = 2,0824 mmol.L-1. 
• Ferroína, solução indicadora.  
 
B. Equipamento 
• Aparelho de refluxo: constituído por um Erlenmeyer ou um tubo com gargalo esmerilado 
ligado a um refrigerante de modo a evitar qualquer perda importante de matéria volátil. 
• Manta: placa ou outro qualquer equipamento para aquecimento que permita levar a amostra à 
ebulição em menos de 10 minutos. 
• Bureta de precisão: com 10 mL de capacidade, graduada em 0,02 mL. 
• Reguladores de ebulição: Esferas de vidro rugosas, de 2 a 3 mm de diâmetro, ou outros 
reguladores de ebulição. 
• Material corrente de laboratório. 
 
C. Modo operatório 
• Medir 10,0 mL de amostra (diluída se necessário) para um balão ou tubo do aparelho de refluxo 
e juntar 5,00 mL ± 0,01 mL da solução de dicromato de potássio e alguns reguladores de 
ebulição. Agitar cuidadosamente. 
• Juntar lentamente e com precaução 15 mL da mistura ácido sulfúrico-sulfato de prata e ligar 
imediatamente o balão ou tubo ao refrigerante.  
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• Levar a mistura reacional à ebulição em 10 minutos e continuar a ebulição durante mais 110 
minutos. A temperatura da mistura reacional deve ser de 148ºC±3ºC.  
• Arrefecer o balão ou tubo imediatamente em água fria até cerca de 60ºC, lavando 
simultaneamente o refrigerante com uma pequena quantidade de água. Retirar o refrigerante 
e diluir a mistura reacional a cerca de 75 mL. Arrefecer até à temperatura ambiente.  
• Titular o excesso de dicromato com a solução de sulfato de ferro (II) e amónio, na presença de 
1 ou 2 gotas da solução indicadora de ferroína.  
 
D. Ensaio em branco 
Efectuar em paralelo dois ensaios em branco com cada série de determinações seguindo o mesmo 
modo operatório apresentado anteriormente, mas substituindo a toma de amostra por 10,0 mL de água 
destilada.  
E. Expressão dos resultados 





                 (18) 
Onde:  
 c = concentração, em moles por litro, da solução de sulfato de ferro (II) e amónio; 
V0 = volume, em mililitros, da toma para ensaio antes da diluição (se a mesma ocorrer); 
V1 = volume, em mililitros, da solução de sulfato de ferro (II) e amónio consumido no ensaio em branco; 
V2 = volume, em mililitros, da solução de sulfato de ferro (II) e amónio consumidos no ensaio com a 
amostra; 





Anexo VII - Protocolo do Ensaio da Proteína Bradford 
Para a determinação da concentração de proteína, inicialmente, é necessário proceder à preparação 
do reagente de Bradford. Como tal, deve-se: 
1. Dissolver 50 mg de Coomassie Blue G250 em 50 mL de metanol; 
2. Adicionar 100 mL de H3PO4 a 85%; 
3. Adicionar a solução preparada seguindo os passos anteriores a 500 mL de água e misturar; 
4. Filtrar e precipitar; 
5. Adicionar 350 mL de água; 
6. Conservar a 4ºC. 
 
Após isto, deve-se proceder à preparação dos padrões de proteína BSA, com um volume de 0,5 mL, 
que irão permitir construir a curva de calibração inerente ao processo.  
A concentração do BSA em stock é de 1 mg/mL, logo deve utilizar-se água para diluir os padrões, e 
proceder a uma diluição em série para obter as concentrações padrão de proteína apresentadas na 
Tabela 31. 
Tabela 31 - Padrões BSA. 
Concentração Proteína BSA Padrão (µg/mL) 
2000 1000 500 250 125 62,5 31,25 
 
Considerando o número de poços necessários e a duplicação de cada amostra, o preenchimento dos 
poços deverá contemplar 20 µL de padrão ou 20 µL de amostra, consoante o poço e ainda, 180 µL de 
solução de Bradford. 
De seguida, determina-se as absorvâncias a 595 nm. 
 
Nota: A solução de Bradford apresenta grande afinidade com as proteínas ligando-se às mesmas, após 
a adição da solução de Bradford o conteúdo dos poços irá corar de azul; quanto maior for a 




Anexo VIII - Curva de calibração (250 mL) e cromatogramas 




Figura 34 - Curva de calibração concentrando 250 mL. 
 
Na  
Figura 35, é apresentado o cromatograma referente à curva de calibração em 250 mL e uma 
concentração de 100 ppb de EE2.  
 
 
Figura 35 - Cromatograma referente à curva de calibração concentrando 250 mL (ʎ=281 nm). 
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Por sua vez, na Figura 36, é apresentado o cromatograma referente à curva de calibração, num litro e 
uma concentração de 100 ppb de EE2. 
 
 
Figura 36 - Cromatograma referente à curva de calibração concentrando 1 L (ʎ=281 nm). 
 
Da observação dos cromatogramas, é possível averiguar o que foi referido no ponto 6.2.3, o pico de 
EE2 obtido concentrando 1 L é mais visível e apresenta uma área superior, uma vez que estamos a 
concentrar 4 vezes mais, no entanto esta área irá corresponder a um valor de concentração na reta de 
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Anexo IX - Ensaios ecotoxicológicos: tabelas de resultados GST 
 
Tabela 32 - Teste estatístico do t-student para o GST. 
Teste do t-student GST  
Machos Fêmeas 
ControloM + EE2 0,01 0,18 
ControloM + EE2 + PAA 0,03 0,11 
ControloM + Cont. PAA 0,02 0,29 
Controlo PAA + EE2 + PAA 0,10 0,34 
Controlo H2O + EE2 0,62 0,07 
Controlo H2O + EE2 + PAA 0,03 0,02 
Controlo H2O + Cont. PAA 0,57 0,18 
Controlo H20 + ControloM 0,002 0,04 
EE2 + EE2 + PAA 0,29 0,57 
 
Tabela 33 - Dados obtidos nos ensaios ecotoxicológicos para o GST. 
     GST 
(µmol/min/mg) 
Género Média Desvio 
Padrão 












C1 22,78 M 
20,69 - 3,82 - 
C2 25,80 M 
C3 20,87 M 
C4 16,55 M 
C5 17,43 M 
C1 24,57 F 
- 24,27 - 2,41 
C2 22,42 F 
C3 28,45 F 
C4 21,50 F 
C5 23,89 F 









 Controlo 124,28 M 
143,30 170,63 56,36 148,68 
C1 98,92 M 
C2 331,55 F 
C3 206,71 M 
C4 141,95 F 





EE2 1 35,65 F 
24,01 29,51 13,75 5,35 
EE2 2 27,03 F 
EE2 3  17,75 M 
EE2 4 20,86 M 
EE2 a 44,10 M 
EE2 b 25,86 F  









EE2+PAA 1 46,98 M 
35,37 32,12 10,86 5,77 
EE2+PAA 2 40,55 F 
EE2+PAA 3 30,14 F 
EE2+PPA 4 25,46 M 
EE2+PAA a 27,48 F 
EE2+PAA b 33,66 M 








 PAA 1 22,72 M 
22,09 27,29 1,20 2,52 
PAA 2 20,71 M 
PAA 3 29,07 F 
PAA a 22,85 M 
PAA b 25,52 F 
141 
 
Anexo X - Ensaios ecotoxicológicos: tabelas de resultados Catalase 
 
Tabela 34 - Teste estatístico do t-student para a CAT. 
Teste do t-student Catalase  
Macho  Fêmea 
ControloM + EE2 0,01 0,05 
ControloM + EE2 + PAA 0,01 0,06 
ControloM + Cont. PAA 0,10 0,001 
Controlo PAA + EE2 + PAA 0,61 0,95 
Controlo H2O + EE2 0,003 0,01 
Controlo H2O + EE2 + PAA 0,004 0,01 
Controlo H2O + Cont. PAA 0,04 6,12E-06 
Controlo H20 + ControloM 0,08 0,10 
EE2 + EE2 + PAA 0,90 0,81 
 
Tabela 35 - Dados obtidos nos ensaios ecotoxicológicos para a CAT. 

















C1 14,88 M 
11,82 - 2,45 - 
C2 12,67 M 
C3 10,5 M 
C4 8,42 M 
C5 12,65 M 
C1 15,5 F 
- 14,26 - 2,71 
C2 10,64 F 
C3 15,82 F 
C4 17,88 F 
C5 14,02 F 









 Controlo 8,91 M 
8,79 10,27 0,11 3,46 
C1 8,76 M 
C2 6,34 F 
C3 8,70 M 
C4 12,87 F 





EE2 1 24,14 F 
28,25 41,15 7,64 18,69 
EE2 2 38,14 F 
EE2 3 18,26 M 
EE2 4 26,77 M 
EE2 a 35,86 M 
EE2 b 61,17 F 









EE2+PAA 1 33,44 M 
29,06 45,56 8,22 24,29 
EE2+PAA 2 26,03 F 
EE2+PAA 3 35,56 F 
EE2+PPA 4 19,58 M 
EE2+PAA a 39,67 F 
EE2+PAA b 34,17 M 








 PAA 1 31,20 M 
36,91 44,43 23,01 0,94 
PAA 2 17,30 M 
PAA 3 45,09 F 
PAA a 62,24 M 




Anexo XI - Ensaios ecotoxicológicos: tabelas de resultados VTG 
 
Tabela 36 - Teste estatístico do t-student para a VTG. 
Teste t-student VTG 
 
Macho Fêmea 
ControloM + EE2 - 0,01 
ControloM + EE2 + PAA - 0,003 
ControloM + Cont. PAA - 0,07 
Controlo PAA + EE2 + PAA - 0,001 
Controlo H2O + EE2 - 0,001 
Controlo H2O + EE2 + PAA - 0,001 
Controlo H2O + Cont. PAA - 0,26 
Controlo H20 + ControloM - 0,05 
EE2+ EE2 +PAA - 0,04 
 
Tabela 37 - Dados obtidos nos ensaios ecotoxicológicos para a VTG. 
    VTG (Ug/mg Prot Total) Género Média Desvio Padrão 












C1 0 M 
0,00 - 0,00 - 
C2 0,0005 M 
C3 0,0001 M 
C4 0 M 
C5  M 
C1 410,45 F 
- 467,84 - 81,16 
C2 605,33 F 
C3 425,7 F 
C4 528,96 F 
C5 405,67 F 










Controlo 229,76 F 
0,00 322,83 0,00 106,24 
C1 438,58 F 
C2 300,14 F 
C3 -140,37 M 
C4 -91,70 M 





EE2 1 2146,71 F 
724,21 1829,75 196,25 611,90 
EE2 2 2218,14 F 
EE2 b 1124,40 F 
EE2 3 720,65 M 
EE2 4 784,91 M 
EE2 c 460,89 M 









EE2+PAA 1 -174,93 M 
0,00 733,37 0,00 14,44 
EE2+PAA 4 -162,75 M 
EE2+PAA b -208,97 M 
EE2+PPA c 725,40 F 
EE2+PAA 3 724,66 F 









PAA 1 -226,06 M 
0,00 543,42 0,00 22,50 
PAA 2 -137,94 M 
PAA a -122,30 M 
PAA 3 559,34 F 
PAA b 527,51 F 
143 
 
Anexo XII - Ensaios ecotoxicológicos: tabelas de resultados Peroxidação 
Lipídica 
Tabela 38 - Teste estatístico do t-student para a LPO. 
Teste do t-student LPO 
 
Macho  Fêmea 
ControloM + EE2 0,92 0,28 
ControloM + EE2 + PAA 0,82 0,47 
ControloM + Cont. PAA 0,63 0,42 
Controlo PAA + EE2 + PAA 0,65 0,62 
Controlo H2O + EE2 0,01 0,01 
Controlo H2O + EE2 + PAA 0,01 0,97 
Controlo H2O + Cont. PAA 0,01 0,06 
Controlo H20 + ControloM 0,12 0,33 
EE2+ EE2+PAA 0,43 0,50 
 
Tabela 39 - Dados obtidos nos ensaios ecotoxicológicos para a LPO. 
    LPO  
(nmol/mg Prot total) 
Género Média Desvio Padrão 












C1 0,005 M 
0,006 - 0,001 - 
C2 0,006 M 
C3 0,0053 M 
C4 0,007 M 
C5 0,0074 M 
C1 0,0055 F 
- 0,007 - 0,001 
C2 0,008 F 
C3 0,0064 F 
C4 0,0056 F 









 Controlo 0,0071 M 
0,0034 0,0111 0,0032 0,0099 
C1 0,0020 M 
C2 0,0014 F 
C3 0,0012 M 
C4 0,0213 F 





EE2 1 0,0037 F 
0,0036 0,0039 0,0009 0,0004 
EE2 2 0,0037 F 
EE2 3  0,0033 M 
EE2 4 0,0038 M 
EE2 a 0,0047 M 
EE2 b 0,0044 F  









EE2+PAA 1 0,0039 M 
0,0029 0,0065 0,0011 0,0060 
EE2+PAA 2 0,0143 F 
EE2+PAA 3 0,0013 F 
EE2+PPA 4 0,0017 M 
EE2+PAA a 0,0023 F 
EE2+PAA b 0,0031 M 








 PAA 1 0,0042 M 
0,0023 0,0041 0,0021 0,0017 
PAA 2 0,00005 M 
PAA 3 0,0029 F 
PAA a 0,0026 M 
PAA b 0,0053 F 
 
